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El objetivo general de la presente tesis es profundizar en el análisis de las
interacciones bióticas a nivel de comunidad vegetal empleando redes topológi-
cas. Las comunidades vegetales están formadas por distintas especies de plantas
cuyas interacciones pueden aproximarse a partir del análisis de su patrón espa-
cial. Cuando dos especies de plantas aparecen asociadas en el espacio se puede
deducir un beneficio de dicha asociación y, por tanto, una interacción positiva
entre ambas especies. Sin embargo, cuando dos plantas aparecen segregadas
en el espacio se puede deducir un perjuicio de dicha asociación y como resul-
tado, una interacción negativa entre ambas especies. De este modo es posible
construir una red donde los nodos son las especies vegetales y las conexiones
son las interacciones que establecen entre ellas. Es la primera vez que se ana-
liza en ecología una red que considera simultáneamente conexiones positivas y
negativas.
Las redes espaciales se construyeron para las comunidades vegetales de dos re-
giones semiáridas de la Península Ibérica: las comunidades vegetales de yesos
y arcillas del sector central del valle del Ebro y las comunidades de matorral
y alfa-estepa del Parque Natural de Cabo de Gata-Níjar. A partir del análisis
de las redes espaciales de estas comunidades vegetales se evaluaron diferentes
hipótesis ecológicas. Se comprobó que la estructura de las redes de asociación
planta-planta en zonas áridas es similar a la de las redes ecológicas mutualis-
tas, y que esta estructura se ve modificada por el efecto de diferentes factores
de estrés como son la aridez, la dominancia de una especie competitiva y el
pastoreo. También se encontró que la organización espacial en manchas de ve-
getación típica de las zonas semiáridas está determinada por las interacciones
que establecen entre sí las especies, y que la estrategia de vida de las plantas
determina sus propiedades dentro de la red. Además, por primera vez se evaluó
la hipótesis del gradiente de estrés (la intensidad de estrés determina la impor-
tancia de las interacciones positivas y negativas de una comunidad) para una
comunidad vegetal completa, teniendo en cuenta las interacciones positivas y
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negativas simultáneamente y verificando la hipótesis de que las interacciones
positivas presentan su máxima importancia a niveles de estrés intermedios.
Aunque el patrón espacial presenta limitaciones como aproximación de las in-
teracciones entre especies, las redes de asociación espacial parecen una buena
herramienta para evaluar las interacciones a nivel de comunidades vegetal. Su
análisis nos proporciona información valiosa acerca de la importancia de las
especies de plantas en la comunidad así como de la estructura de la comunidad
vegetal. Los futuros objetivos derivados de esta tesis incluyen perfeccionar el
método, ponderando las conexiones de la red, y extender el análisis a otras




The main objective of this thesis is to deepen in the analysis of biological
interactions of the plant communities employing topological networks. Plant
communities are composed by different plant species whose interactions can be
approximated by the analysis of their spatial pattern. When two plant species
appear spatially associated a benefit can be derived from that association, and
so, a positive interaction between those species. On the other side, when two
plant species appear spatially segregated a perjuice can be derived, and so, a
negative interaction between those species. Thus, it is possible to build a net-
work where plant species are the nodes and interactions between them derived
from their spatial patterns are the links. This is the first time that a network
which includes both positive and negative links simultaneously is analyzed in
ecology.
Spatial networks were built for the plant communities in two semiarid regions
of Iberian Peninsule: plant communities associated to gypsum and clay soils in
the Middle Ebro Valley, and the shrub and alpha-steppe plant communities of
Cabo de Gata-Níjar Natural Park. Through the analysis of these spatial net-
works we tested several ecological hypotheses. We proved that the structure of
plant spatial association networks in semiarid environments was similar to that
of ecological mutualistic networks, and that this structure depended on diffe-
rent stress factors as aridity, competition with a dominant species and grazing
intensity. We also found that the spatial organization of vegetation patches
depended on the interactions that plant species establish, and that plant life
strategies determined the properties of the species in the network. Moreover,
for the first time the stress gradient hypothesis (the intensity of stress deter-
mines the importance of positive and negative interactions in a community)
was evaluated at community level, considering positive and negative interac-
tions at the same time and verifying the hypothesis that positive interactions
are most important at intermediate stress levels.
Although spatial pattern has limitations as an approximation of the interac-
tions between species, spatial association networks seem a good method to
evaluate interactions between plant species at community level. The analysis
of the networks gives valuable information about the importance of the plant
species in the community and the structure of the plant community. Future
objectives derived from this thesis include improving the method by weighting
the links of the network, and extending the analysis to other non-arid plant
communities in order to confirm the general validity of the method.
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Estructura de la tesis
Capítulo I. Introducción. Se presenta el estado de la cuestión de la in-
vestigación sobre las interacciones bióticas a nivel de comunidad en ecología
y las dificultades que presenta, así como la aplicación de las redes topológicas
para su estudio. A continuación se presentan los análisis del patrón espacial
como herramienta para el estudio de las interacciones entre plantas a nivel de
comunidad y el interés que tiene su aplicación, particularmente para el estu-
dio de las zonas áridas y semiáridas. Finalmente se presenta la Hipótesis del
Gradiente de Estrés que intenta predecir cómo cambia la importancia de las
interacciones en las comunidades naturales en función de la intensidad del es-
trés ambiental. La introducción concluye con los objetivos y las hipótesis de la
tesis y la contribución que el doctorando ha tenido en cada uno de los capítulos.
Capítulo II. Material y métodos empleados en la realización de la tesis.
Se realiza una descripción del área de estudio, que incluye las características
climáticas, históricas y biológicas del sector central de la depresión del Ebro
y el Parque Natural de Cabo de Gata-Níjar. La recogida de datos incluye los
métodos empleados en la medición de las propiedades hidro-físicas del suelo,
la intensidad de pastoreo y los muestreos de la vegetació. El análisis de datos
ecológicos incluye los métodos empleados para calcular la biodiversidad de las
comunidades y el patrón espacial de la vegetación. La construcción y análisis
de las redes incluye los métodos empleados para construir las redes de co-
ocurrencia y asociación espacial, así como los índices utilizados para analizar
las características de estas redes. Al final del capítulo se incluyen las predic-
ciones específicas empleadas para evaluar cada una de las hipótesis planteadas
en la introducción.
Capítulo III. Relationships between plant spatial patterns, water infiltration
capacity, and plant community composition in semi-arid Mediterranean ecosys-
tems along stress gradients (Ecosystems 2013). Se presenta el estudio de la
relación entre el patrón espacial de las especies vegetales y las interacciones
bióticas que establecen entre ellas en el sector central de la depresión del Ebro.
También se evalúan los mecanismos por los que opera esta interacción. Para
ello se analiza la relación entre las propiedades hidro-físicas del suelo, las ca-
racterísticas de la comunidad vegetal y el patrón espacial entre las plantas.
Capítulo IV. Structure and spatial self-organization of semi-arid communi-
ties through plant-plant co-occurrence networks (Ecological Complexity 2011).
Se presenta la red cualitativa de co-ocurrencias espaciales entre especies de
plantas en el Parque Natural de Cabo de Gata-Níjar y se compara su orga-
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nización con la de otras redes ecológicas. Se analizan la asortatividad y la
distribución de conexiones de la red y los resultados se comparan con los de
las redes tróficas y mutualistas. También se analiza el papel que juegan las in-
teracciones bióticas entre especies vegetales sobre su patrón espacial. Para ello
se estudia la correlación entre la abundancia y la auto-organización espacial
de las especies más representativas de la comunidad con la conectividad que
presentan dentro de la red.
Capítulo V. Effect of Stipa tenacissima L. on the structure of plant co-
occurrence networks in a semi-arid community (Ecological Research 2011). Se
presenta el efecto de un factor biótico, la abundancia de Stipa tenacissima,
sobre la organización de las redes de co-ocurrencia espacial en el Parque Na-
tural de Cabo de Gata-Níjar. Se analizan las características de S. tenacissima
dentro de la red y el efecto que tiene sobre su estructura la dominancia de esta
especie, en función de las interacciones que establece dentro de la comunidad.
Para ello se compara la distribución de conexiones de las redes y la relación
entre la abundancia de la S. tenacissima y su conectividad dentro de las redes
a lo largo de un gradiente de abundancia de S. tenacissima en zonas donde es
competitiva y zonas donde es facilitadora.
Capítulo VI. Changes in Semi-Arid Plant Species Associations along a Li-
vestock Grazing Gradient (PLoS One 2012). Se presenta la red cualitativa de
asociación espacial entre plantas en el Parque Natural de Cabo de Gata-Níjar.
Esta es la primera red ecológica empírica que incluye interacciones positivas
y negativas simultáneamente. Se analiza el efecto que el pastoreo tiene sobre
la importancia de las asociaciones a distintas escalas dentro de la comunidad
(escala de comunidad, de especie y de pares de especie) y cómo el signo de las
asociaciones depende del tipo biológico de las especies implicadas. Para ello se
calcula el balance neto de las asociaciones espaciales para la comunidad, las
especies y cada par de especies a lo largo de un gradiente de intensidad de
pastoreo, y la importancia de las asociaciones positivas, negativas y neutras
para los arbustos y las herbáceas.
Capítulo VII. The role of gypsophytes in the organization of plant spatial
association networks in a gypsum community: The influence of aridity and
grazing intensity (in prep.). Se presenta la función que cumplen las especies
gipsófitas o específicas de los suelos yesíferos dentro de las redes de asociación
espacial en el sector central de la Depresión del Ebro. Se analiza la contribu-
ción que las especies gipsófitas tienen sobre la organización de la red y cómo
ésta cambia en función de la aridez y el pastoreo. Para ello se analiza el grado
intra-módulo y la participación de las especies gipsófitas en la organización
modular de la red de asociación espacial de dos comunidades con diferente
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aridez y pastoreo. Los módulos se establecieron atendiendo al criterio de esta-
bilidad estructural para redes con conexiones positivas y negativas.
Capítulo VIII. Effect of livestock grazing in the modular organization of semi-
arid plant-plant spatial association networks (en revision en Acta Oecologica).
Se presenta el efecto que un factor biótico, la intensidad de pastoreo, tiene
sobre la organización de la red de asociación espacial entre plantas en el Par-
que Natural de Cabo de Gata-Níjar. En concreto, se analiza el efecto que la
intensidad de pastoreo tiene sobre los parámetros de la red y la distribución de
las interacciones dentro de la misma. Para ello se estudia la correlación entre el
tamaño de las redes de asociación espacial, el número de especies sin interac-
ciones y su organización modular con la intensidad de pastoreo. Los módulos
se establecieron atendiendo al criterio de estabilidad estructural relajado para
redes con conexiones positivas y negativas. También se analiza si la distribu-
ción de las interacciones dentro de los módulos coincide con la esperada según
el tamaño de los módulos.
Capítulo IX. Discusión general. Se presenta la discusión de los resultados
obtenidos más importantes relacionándolos con las hipótesis específicas plan-
teadas en la introducción. También incluye futuras líneas de investigación de
las interacciones en las comunidades vegetales empleando las redes desarrolla-
das en los capítulos previos.
Capítulo X. Conclusiones generales. Se presentan las conclusiones de la tesis,
respondiendo a la hipótesis general del trabajo y las hipótesis específicas de
cada capítulo.
Apéndice I. Listado de especies encontradas en el sector central de la de-
presión del Ebro y en el Parque Natural de Cabo de Gata-Níjar.
Apéndice II. Capacidad de detección de la distribución de Poisson en la
red de asociación espacial planta-planta.





Desde que Haeckel utilizara la palabra Ecología por primera vez en 1866,
han sido muchas las definiciones formales que los científicos han tratado de dar
a esta rama de la biología. La ecología se ha definido de varias formas, desde la
definición original dada por el propio Haeckel (El estudio científico de las inter-
acciones entre los organismos y su medio ambiente, [131]), hasta definiciones
más actuales como la de Krebs (El estudio científico de las interacciones que
determinan la distribución y la abundancia de los organismos, [165]). Sin em-
bargo, todas las definiciones de ecología tienen un punto en común: la ecología
trata sobre organismos y sus interacciones. Por tanto, las interacciones son un
factor clave a la hora de entender el mundo que nos rodea.
Los organismos interaccionan con factores tanto abióticos como bióticos. Los
factores abióticos son las características físicas y químicas del ambiente (e.g.
temperatura, humedad, tipo de suelo), mientras que los factores bióticos son
el resto de seres vivos presentes en el ambiente (e.g. resto de individuos de
la misma especie, otras especies) [37]. Las interacciones entre los organismos
y estos factores ocurren de manera continua y habitualmente estas interac-
ciones incluyen varios factores simultáneamente. Por ejemplo, la presencia en
un determinado lugar de una especie de planta depende en gran medida de
la cantidad de lluvia que hay en dicho lugar (interacción organismo: planta -
factor abiótico: precipitación), pero también puede depender de la presencia
de animales que transporten sus semillas hasta dicho lugar (interacción orga-
nismo: planta - factor biótico: animales dispersores de semillas).
Muchos estudios en ecología han intentado determinar cuáles son los princi-
pales factores que determinan la estructura y organización de los ecosistemas
[243, 273, 289]. En general, se acepta que no existe un único factor determi-
nante sino que el efecto de cada factor sobre los ecosistemas varía en función de
la escala que se está considerando [44, 284]. Por ejemplo, parece que a escala
regional el efecto de los factores abióticos es el más importante, mientras que
los factores bióticos son más importantes a escala local [44]. Sin embargo, exis-
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Figura 1: Aumento del número de interacciones posibles (Kmax) con el número de especies
(S). Las interacciones posibles en un ecosistema aumentan con el cuadrado del número de
especies que hay en el ecosistema (Kmax = S
2). De este modo, cada especie nueva que se
quiera considerar en el análisis de un ecosistema incrementa considerablemente el número
de interacciones bióticas que sería necesario considerar (izquierda: S = 2, Kmax = 4; centro:
S = 3, Kmax = 9; derecha: S = 4, Kmax = 16).
ten muchos interrogantes sobre el efecto que los factores bióticos pueden tener
sobre la estructura de los ecosistemas. Esto se debe principalmente a que el
estudio de los factores bióticos se ha centrado principalmente en el análisis de
interacciones particulares entre pares de especies que recogen sólo una pequeña
parte de las interacciones bióticas totales del ecosistema [57, 103].
El análisis del efecto de las interacciones bióticas sobre la estructura de los
ecosistemas es particularmente complejo ya que el número de interacciones
posibles, Kmax, aumenta más rápido que el número de especies presentes, S
(Kmax = S2, si distinguimos la interacción de una especie i sobre otra j, de
la interacción de j sobre i, y consideramos las interacciones entre los indivi-
duos de una misma especie, Figura 1). Sólo en la provincia de Zaragoza están
catalogadas 1.624 especies [182], por lo que estaríamos hablando de más de un
millón de posibles interacciones. ¾Cómo es posible analizar el efecto que las
interacciones bióticas tienen sobre un ecosistema si su número es tan elevado?
Interacciones y comunidades.
A la hora de realizar un estudio sobre interacciones ecológicas es necesario
definir un nivel de organización sobre el que trabajar [37, 195]. Las interacciones
se pueden estudiar a tres niveles distintos de organización:
1. Estudios a nivel de organismo individual. Los organismos son los
seres vivos individuales. La ecología a nivel de organismo analiza el efecto
que tienen los factores abióticos y bióticos directamente sobre un orga-
nismo. Por ejemplo, el efecto que un arbusto tiene sobre la biomasa de
otra especie que se establece debajo de su dosel [237].
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2. Estudios a nivel de población. Las poblaciones son un grupo de or-
ganismos de la misma especie que se encuentran en el mismo lugar y
tiempo. La ecología a nivel de población analiza el efecto que tienen los
factores abióticos y bióticos sobre la distribución y abundancia de una
población. Por ejemplo, el efecto que un herbívoro tiene sobre las tasas
de reclutamiento y mortalidad de una especie de planta [141].
3. Estudios a nivel de comunidad. La comunidad es el conjunto de
poblaciones de diferentes especies que comparten un hábitat determina-
do. La ecología a nivel de comunidad analiza el efecto que tienen los
factores abióticos y bióticos sobre la composición y la organización de la
comunidad. Por ejemplo, cómo varía la organización de las interacciones
tróficas de una comunidad a lo largo del año [150].
Habitualmente, los estudios sobre interacciones bióticas se efectúan a nivel de
organismo y de población. Estos estudios suelen centrarse en una interacción
concreta entre determinados pares de especies (e.g. efecto de una especie de
herbívoro sobre la especie de planta de la que se alimenta, [198]). Sin embar-
go, el análisis de pares de especies nos informa de una pequeña fracción del
ecosistema aislada del total de interacciones presentes, o más exactamente,
de una pequeña fracción del ecosistema dependiente del resto de interacciones
presentes que no han sido consideradas. Esta consideración toma mayor im-
portancia si tenemos en cuenta que no es posible inferir las propiedades de
un ecosistema mediante la simple suma de sus componentes individuales [103].
Existen ciertas propiedades como la organización de las interacciones bióticas
en el ecosistema que sólo pueden obtenerse si el ecosistema se analiza en su
conjunto.
Para poder observar estas propiedades es necesario analizar las interacciones
bióticas a nivel de comunidad. Los estudios sobre interacciones bióticas a nivel
de comunidad se dividen en dos grupos. El primer grupo incluye los estudios
acerca de la estructura o los elementos que componen las interacciones en
la comunidad (e.g. número total de interacciones, importancia relativa de ca-
da interacción, patrones de interacción, [155]). El segundo grupo incluye los
estudios sobre el funcionamiento o la dinámica de las interacciones en la
comunidad en función de la estructura que ésta presenta (e.g. capacidad de
aparición, adaptación o extinción de las interacciones, [273]).
Sin embargo, trabajar con comunidades presenta varias dificultades. Debido a
su elevado número, cuantificar todas las interacciones bióticas presentes en una
ecosistema es económica y logísticamente muy costoso por lo que se hace nece-
sario el uso de aproximaciones [122]. Además, el elevado número de especies
hace muy difícil realizar experimentos en ambientes controlados para poder
validar diferentes hipótesis. Se han realizado algunos experimentos en micro-
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cosmos, pero los resultados obtenidos no representan realmente las caracterís-
ticas de la comunidad [67]. Esto se debe a que los mecanismos que organizan
las comunidades operan a diferentes escalas espacio-temporales, varias de las
cuales no pueden ser evaluadas en un único microcosmos.
Estas dificultades persisten a la hora de analizar los datos. El estudio de co-
munidades se centra principalmente en el cálculo de índices de la comunidad
(e.g. índices de biodiversidad de una comunidad o similitud entre comunidades,
[166]) o en el análisis de valores totales/promedios de los componentes de la
comunidad (e.g. número total o cobertura promedio de las especies en una
comunidad, [298]). Sin embargo, analizar las interacciones bióticas de la co-
munidad como la suma de las interacciones individuales de todos los pares de
especies puede dar como resultado conclusiones erróneas. Esto se debe a que
pueden existir factores que afecten a los ensamblajes multiespecíficos pero no
a las interacciones bióticas, como la presencia de recursos limitantes que en
los pares de especies no existían [103]. Otra práctica habitual en el análisis de
comunidades consiste en agrupar las especies parecidas entre sí para reducir
el número de sujetos de análisis (e.g. grupos funcionales, gremios, [260]). Sin
embargo, no existe un consenso sobre qué agrupaciones son las correctas y los
resultados pueden variar en función del método de agrupación seleccionado
[90, 169].
Los trabajos clásicos de comunidades que analizan las interacciones explícita-
mente son pocos, y no es hasta 1990 que su estudio comienza a generalizarse
[145]. Hasta entonces, la mayoría de los trabajos sobre interacciones a nivel
comunidad eran modelos teóricos [184]. También existían los estudios basados
en matrices de especie-hábitat, aunque éstos últimos no reflejan una interac-
ción directamente, sino una combinación de interacciones, procesos históricos,
dispersión y requerimientos de hábitat de las especies [123].
Debido a la importancia de analizar la estructura de las interacciones en su con-
junto y a la necesidad de validar los modelos teóricos, en los últimos años dentro
de la ecología se ha extendido el uso de nuevas herramientas para analizar las
interacciones bióticas dentro de las comunidades. Uno de los métodos de análi-
sis que ha experimentado un mayor desarrollo ha sido el empleo de las redes
topológicas para representar estas interacciones [29].
Redes.
Desde su primera aplicación por parte de Euler [109] y su posterior desarro-
llo por Erdos [104], la teoría de grafos ha evolucionado hasta convertirse en
una herramienta muy valiosa para el estudio de los sistemas complejos. Un sis-
tema complejo es un sistema formado por varios componentes conectados entre
sí, los cuales presentan propiedades que no pueden ser inferidas considerando
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únicamente a sus componentes individuales [194]. Estos sistemas pueden repre-
sentarse mediante redes topológicas que pueden ser analizadas empleando la
teoría de grafos. Los sistemas complejos son ubicuos en la ciencia y su análisis
mediante redes se ha aplicado en campos tan variados como la sociología, la
economía, la física, la bioquímica o la ecología [29, 50, 147, 148, 204].
Un sistema complejo puede representarse mediante un grafoG = (N ,L), donde
N serán los nodos de la red y L serán las conexiones de la red representadas
mediante la pareja de nodos i y j que conectan (Boccaletti et al., 2006). El
número total de nodos de una red (N) define el tamaño del sistema y el número
total de conexiones (K) define su conectividad. Las redes se analizan mediante
matrices, donde las filas y las columnas representan los nodos y la intersección
entre dos nodos representa la conexión que se establece entre ambos.
En las redes es posible estudiar tanto características relativas a los componentes
individuales de la red (nodos e interacciones) como características generales de
la red completa [205]:
1. Componentes de la red. El análisis de los componentes de la red nos
informa del papel que juegan nodos o conexiones específicas dentro del
sistema. Por ejemplo, nos permiten identificar cuáles son las especies
clave de un ecosistema [153].
2. Red completa. El análisis de la red completa nos informa de la orga-
nización general del sistema. Por ejemplo, nos permite saber cómo de
resistente es un ecosistema a la extinción de especies [264].
La aplicación del análisis de redes en distintas áreas de la ciencia ha propiciado
la búsqueda de patrones que se repitan en la estructura de las redes indepen-
dientemente de su origen. La existencia de estas propiedades comunes es muy
interesante ya que nos habla de mecanismos comunes de creación y crecimien-
to de la red, así como de la organización de los nodos dentro de la misma y
de su resistencia a la desaparición de nodos [12, 205]. Esto es particularmente
interesante para el estudio de las comunidades naturales donde la dificultad
para realizar experimentos hace que la relación entre los patrones observados y
los procesos que los producen tenga gran interés [201]. Si podemos identificar
los patrones de organización de las comunidades naturales, podemos conocer
los mecanismos que producen dichos patrones y saber qué implicaciones tienen
sobre la estabilidad del ecosistema [269], qué comunidades son más resistentes




En ecología, las redes se han empleado para el estudio de comunidades des-
de mediados del siglo XX [216]. Originalmente, las redes se emplearon para
analizar las interacciones tróficas entre las diferentes especies del ecosistema
(interacciones quién se come a quién) pero es a partir de la década de los
80 cuando su uso comienza a generalizarse entre los ecólogos y a extenderse a
otro tipo de interacciones [145]. Las redes ecológicas se han empleado princi-
palmente para analizar las interacciones de tres comunidades particulares: las
interacciones depredador-presa en las redes tróficas, las interacciones de polini-
zación o dispersión en las redes mutualistas y las interacciones de parasitismo
en las redes de hospedador-parásito, aunque existen algunos trabajos de redes
para otras interacciones como la facilitación entre plantas o la simbiosis entre
plantas y sus hongos micorrízicos [196, 290].
En todas estas redes ecológicas los nodos son las especies del ecosistema y los
enlaces son las diferentes interacciones que pueden presentar entre ellas. Estas
interacciones pueden ser positivas (e.g. mutualismo, interacción que resulta en
un beneficio para las especies implicadas como la polinización), o negativas
(e.g. depredación, consumo de un organismo por parte de otro cuando la presa
está viva en el momento del ataque; parasitismo, interacción íntima entre dos
especies donde el parásito se beneficia y depende del huésped, el cual se ve
perjudicado; [37])1. El análisis de estas redes nos informa sobre propiedades
tanto de la estructura de las interacciones dentro de la comunidad como de la
importancia que las especies juegan dentro de ella [47, 288]. Esto resulta parti-
cularmente interesante para la conservación de ecosistemas ya que nos permite
identificar las especies clave que mantienen la estructura de la comunidad o la
resistencia que la comunidad tiene ante la extinción de especies [112, 197].
El estudio de la distribución de conexiones en estas redes ha mostrado que la
mayoría de las redes ecológicas son redes libres de escala y `small world ' (mun-
do pequeño en su traducción del inglés, [145]). Las redes libres de escala son
aquellas cuya distribución de conexiones por nodo presenta una distribución
potencial. Esto implica que la mayoría de nodos en la red presentan un pequeño
número de conexiones mientras que un pequeño grupo de nodos tiene muchas
conexiones (Figura 2 izq, [24]). Las redes `small world ' son un tipo particular
de redes donde la distancia entre los nodos (el número mínimo de conexiones
que hay que atravesar para conectar dos nodos cualesquiera de la red entre sí)
es reducida. Esta propiedad se debe a que son redes con alto valor de agru-
pamiento pero donde algunos nodos conectan grupos entre sí, lo que hace que
estos nodos actúen como atajos y la distancia entre nodos sea pequeña (Figu-
1Aunque en la depredación y el parasitismo una especie se ve beneficiada, en ecología se
definen como interacciones negativas.
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Figura 2: Redes libres de escala y de `small world '. En las redes libres de escala (izquierda)
la mayoría de conexiones están concentradas en un número pequeño de nodos (nodos grises),
mientras que la mayoría de nodos tienen pocas conexiones. En las redes de `small world '
(derecha) la distancia entre los nodos es pequeña debido a que existen algunas conexiones
que ponen en común grupos de nodos alejados entre sí (figuras adaptadas de izq: [24]; dcha:
[226]).
ra 2 dcha, [296]). Ambas características son muy interesantes para el estudio
de las comunidades ecológicas ya que tienen implicaciones en la supervivencia
del sistema. Las redes libres de escala son resistentes a la extinción aleatoria
de nodos y en las redes `small world ' la información entre nodos se transmite
rápidamente, lo que permite una recuperación rápida tras una perturbación.
Sin embargo, las redes libres de escala son sensibles a la extinción selectiva de
los nodos con más conexiones y en las redes `small world ' las perturbaciones
se extienden rápidamente por todo el sistema [12, 295].
Por otra parte, el tipo de interacción considerado también juega un papel im-
portante en la organización de la red. En las redes con interacciones negativas
se ha observado una preferencia por la organización modular, mientras que en
las redes con interacciones positivas se ha observado una preferencia por la
organización anidada [269]. En una organización modular los nodos se aso-
cian en grupos donde se concentran la mayoría de las conexiones, con alguna
conexión presente entre nodos de distintos grupos (Figura 3 izq, [206]). En
una organización anidada los nodos con menor conectividad se conectan pre-
ferentemente con un subgrupo de nodos con mayor conectividad, que a su vez
se conectan con nodos con aún más conectividad (Figura 3 dcha, [31]). Se ha
observado que estas organizaciones son las que producen unos sistemas más es-
tables para cada tipo de interacción [269]. Sin embargo, la generalidad de estos
resultados aún no ha sido confirmada. Por ejemplo, parece que la intimidad
entre las especies (i.e. el grado de asociación biológica entre los individuos de
las especies que interactúan) también puede afectar a la organización (interac-
ciones más íntimas aumentan la modularidad de la red, [115]) y los estudios
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Figura 3: Redes modulares y anidadas. En la fila superior se presentan los grafos correspon-
dientes a ambos tipos de red, y en la fila inferior se presenta su representación matricial. En
las redes modulares (izquierda) los nodos se organizan en grupos formados por especies que
interaccionan preferentemente entre sí, con alguna conexión conectando diferentes módulos.
En las redes anidadas (derecha) las especies con menos conexiones interaccionan preferente-
mente con las especies con más conexiones, las cuales a su vez interaccionan con especies con
aún más conexiones.
de redes que analizan simultáneamente interacciones positivas y negativas son
escasos y recientes [159, 189, 229].
Pese a todos los avances en la aplicación de las redes al estudio de las comu-
nidades ecológicas, algunos problemas del análisis de comunidades aún persis-
ten. Por ejemplo, obtener los datos necesarios para construir las redes sigue
siendo una tarea costosa, particularmente a la hora de registrar todas las in-
teracciones de la comunidad. Al establecer que dos especies no presentan una
conexión es importante distinguir si esto es debido a que la interacción no existe
(conexiones prohibidas) o que el muestreo no ha sido suficientemente exhaus-
tivo para poder detectarla [77, 289]. Esto es muy importante para el estudio de
las comunidades ecológicas ya que las interacciones débiles, habitualmente las
más difíciles de detectar, tienen un papel muy importante en el mantenimiento
de la estabilidad de la red [187]. Esto se debe a que las interacciones débiles
amortiguan las oscilaciones del tamaño de las poblaciones en la comunidad,
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manteniendo las densidades de las especies alejadas de cero, lo que hace más
difícil su extinción y aumenta la persistencia y estabilidad del ecosistema.
Otro de los problemas que encontramos en el análisis de las comunidades
ecológicas mediante redes está relacionado con el tipo de interacción consi-
derada. Hasta ahora, la mayoría de las redes construidas se limitan a un tipo
particular de interacción y existen pocos ejemplos de redes que combinen varias
interacciones simultáneamente. Existen trabajos de redes que combinan varios
tipos de interacciones simultáneamente, pero sólo a nivel teórico o con fines de
presentación [159, 189, 229]. En general, el análisis final del sistema se realiza
en subredes dentro de la red, las cuales se limitan a un único tipo de interac-
ción.
En la naturaleza los organismos interaccionan entre sí continuamente, estable-
ciendo diferentes interacciones simultáneamente con diferentes organismos. Es-
tas interacciones pueden cambiar a lo largo del tiempo y el espacio por lo que
muchas veces no es posible evaluar su importancia real, sino que se evalúa su
importancia en un lugar y momento determinado [23, 212]. Para entender el
funcionamiento completo de los ecosistemas es necesario incluir en las redes
nuevas interacciones (e.g. competencia, facilitación) que permitan caracteri-
zar los procesos más importantes que están teniendo lugar en el ecosistema.
Además, estas interacciones deben ser relativamente sencillas de obtener y esta-
bles en el tiempo para poder construir una red de interacciones que represente
a la comunidad de la manera más realista posible.
Comunidades vegetales y patrón espacial.
Las comunidades vegetales suponen un buen punto de partida para el estu-
dio de diferentes tipos de interacciones simultáneamente. Al no poder despla-
zarse, las especies vegetales interaccionan principalmente con aquellas especies
con las que coinciden en el tiempo (desarrollan su ciclo vital en el mismo pe-
riodo de tiempo) y en el espacio (son vecinas en el mismo punto del espacio,
[201]). De este modo es posible construir una red de interacciones aproximando
las co-ocurrencias en el espacio y el tiempo entre distintas especies de plantas
como posibles interacciones entre ambas. Además, es posible determinar el sig-
no de la interacción entre las distintas especies vegetales usando la asociación
espacial como una aproximación de las interacciones [277, 299]. Cuando dos
especies aparecen juntas más de lo que cabría esperar por azar se puede in-
terpretar que existe un beneficio por dicha asociación, por lo que podríamos
aproximar la asociación positiva con una interacción positiva entre ambas es-
pecies (Figura 4 arriba). Sin embargo, cuando dos especies aparecen segregadas
en el espacio más de lo que cabría esperar por azar se puede interpretar que
la asociación entre ellas es perjudicial, por lo que podríamos aproximar dicha
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Figura 4: Asociación espacial entre especies vegetales como resultado de interacciones bióti-
cas entre ellas. La asociación positiva aparece cuando al menos una de las plantas se ve
favorecida al vivir en asociación y ninguna de las dos se ve perjudicada. En la fila superior la
especie j sobrevive preferentemente si aparece asociada a la especie i. La asociación negativa
aparece cuando ambas plantas no pueden coexistir en el mismo punto del espacio y al menos
una se ve favorecida si no coexisten. En la fila inferior la especie j sobrevive preferentemente
si no aparece asociada a la especie i.
asociación negativa con una interacción negativa entre ambas especies (Figura
4 abajo, [277]).
El patrón espacial se lleva empleando para realizar estudios sobre comunidades
vegetales desde mediados del siglo XX. Por ejemplo, De Vries y colaboradores
analizaron la ocurrencia espacial entre especies herbáceas para una comunidad
de pastos en Holanda [89], Turkington y colaboradores estudiaron la asociación
espacial entre varias especies de una comunidad de pastos en Gales [281], o
Cavieres y colaboradores analizaron el efecto de la altitud sobre la asociación
espacial entre un arbusto almohadillado y el resto de especies de la comunidad
[74]. Sin embargo, no hay estudios de comunidades de plantas que empleen
redes construidas a partir del patrón espacial, lo que permitiría estudiar la
estructura de las interacciones bióticas a nivel de comunidad vegetal en su
totalidad. En los últimos años han surgido varios trabajos que emplean redes
para analizar una comunidad de plantas, pero solamente contemplan las aso-
ciaciones positivas [290, 291].
Las redes de asociación espacial planta-planta pueden ser una buena herramien-
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ta para el estudio de las interacciones bióticas en los ecosistemas ya que per-
miten estudiar la estructura de dichas interacciones en conjunto. Estas redes
presentan varias ventajas respecto a otras redes ecológicas:
1. Datos de fácil obtención. La información del patrón espacial entre
especies de plantas es relativamente sencilla de obtener en comparación
con la información necesaria para construir otras redes. Por ello es posible
construir redes de diferentes comunidades para compararlas entre sí, o
construir varias redes de una misma comunidad a lo largo de un gradiente
para analizar su evolución.
2. Datos bibliográficos. Existen numerosos estudios que analizan el pa-
trón espacial de las especies vegetales. Se puede aprovechar esta infor-
mación para construir redes de asociación sin necesidad de tomar datos
nuevos.
3. Resolución taxonómica. A la hora de comparar redes entre sí, pueden
surgir problemas debido a diferencias en la resolución taxonómica em-
pleada para definir los nodos de la red (especie, género, familia etc, [1]).
Sin embargo, las plantas habitualmente pueden identificarse a nivel de
especie por lo que las redes de planta-planta son bastante precisas y
minimizan problemas de resolución taxonómica.
4. Agrupación. Incluso cuando existan problemas en la resolución taxonó-
mica, es posible agrupar las especies vegetales en categorías de manera
bastante estandarizada empleando grupos funcionales. Un grupo fun-
cional es un grupo de especies que responden igual ante el ambiente y/o
tienen el mismo efecto sobre los procesos del ecosistema, habitualmente
porque comparten caracteres similares [168]. Es posible construir redes
empleando grupos funcionales de manera rigurosa y así poder comparar
redes con diferente resolución taxónomica.
5. Balance neto. Se ha comprobado que las interacciones entre especies
vegetales no son constantes sino que pueden cambiar a lo largo de la
ontogenia tanto en intensidad como en signo ([18, 193]. La asociación
espacial entre dos especies vegetales es el resultado final de todas las
posibles interacciones que las especies han podido experimentar a lo largo
de su desarrollo. Así, la asociación espacial integra la historia de todas
las interacciones que hayan podido presentarse entre las especies dando
el balance neto de todas ellas.
6. Papel en el ecosistema. Aunque los ecosistemas estén formados por
más organismos que las especies vegetales, estas especies juegan un pa-
pel fundamental en los ecosistemas. Las plantas son la base de la cadena
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trófica responsable de la incorporación de la energía a la misma, juegan
un papel importante en los ciclos de nutrientes en los ecosistemas y son
las responsables de la fisionomía de la comunidad [26]. Por ello, el es-
tudio de las comunidades vegetales es fundamental para comprender el
funcionamiento de los ecosistemas.
Es importante destacar que el uso del patrón espacial entre plantas como apro-
ximación de sus interacciones presenta limitaciones. El patrón espacial obser-
vado no sólo es resultado de las interacciones bióticas sino también de otros
factores como los mecanismos de dispersión de semillas de las especies y la het-
erogeneidad espacial del medio [107, 118]. Por tanto, cualquier resultado que
se obtenga a partir del análisis del patrón espacial no puede nunca atribuirse
completamente al efecto de las interacciones bióticas. Pese a todo, el uso del
patrón espacial entre plantas como indicador de sus interacciones está amplia-
mente aceptado en ecología y ha sido empleado en numerosos trabajos sobre
comunidades [27, 73, 118, 254, 277, 283].
Comunidades vegetales y zonas áridas.
Las zonas áridas y semiáridas (referidas como zonas áridas en adelante)
suponen una importante parte de la superficie terrestre (junto con las zonas
subhúmedas, ocupan casi un tercio de la superficie terrestre emergida, [110]) y
presentan altos valores de biodiversidad y riqueza vegetal, particularmente en
las zonas mediterráneas [85]. Por otra parte, las zonas áridas son muy vulnera-
bles a los procesos de cambio ya que pueden derivar en una transición a zonas
desertificadas de difícil recuperación [251]. Según Sala y colaboradores [250],
los ecosistemas áridos son junto a las praderas las zonas que experimentarán
una mayor pérdida de biodiversidad en los próximos años debido a procesos
relacionados con el cambio global. Por ello, es fundamental entender los pro-
cesos y mecanismos que rigen la estructura de estos ecosistemas para mejorar
sus estrategias de gestión, conservación y restauración.
Las zonas áridas se caracterizan por contar con baja disponibilidad de agua,
debido a una distribución de la precipitación irregular en el tiempo unida a
una alta evapotranspiración [78]. La baja disponibilidad de agua resulta en
periodos de limitación en el abastecimiento de agua por parte de la vegetación
que se repiten año tras año. Las plantas que habitan estas zonas deben hacer
frente a unas condiciones de estrés por falta de agua y altas temperaturas en
periodos de sequía y concentrar su desarrollo en los periodos con disponibilidad
de agua [255].
Las comunidades vegetales localizadas en ambientes áridos representan un mar-
co de trabajo muy apropiado para el análisis de las interacciones entre plantas.
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Las comunidades vegetales áridas presentan una organización espacial muy
definida, caracterizada por manchas de plantas perennes separadas entre sí
por suelo desnudo o especies herbáceas [249]. Estas manchas actúan como
sumideros para la escorrentía superficial ya que la presencia de raíces favorece
que exista una mayor infiltración de agua bajo las plantas [294]. A esta mayor
infiltración se le une la presencia de sombra bajo los arbustos, lo cual reduce
la evapotranspiración dentro de las manchas [174]. Como resultado de ambos
procesos, la disponibilidad de agua y nutrientes dentro de las manchas es ma-
yor que fuera de ellas, lo que ha llevado a denominar a estas manchas como
islas de fertilidad [241, 252]. En este microambiente que se forma en el in-
terior de las manchas, las condiciones son más benignas para la supervivencia
de las especies vegetales que se establecen preferentemente en su interior [174].
Además, estas manchas también actúan como trampas para semillas, ya que
interceptan las semillas dispersadas por el viento y atraen a los animales dis-
persores de semillas por lo que la presencia de especies en el interior de las
manchas es aún mayor [59]. Se habla de un proceso de autoorganización es-
pacial de la vegetación ya que son las propias especies vegetales las que crean
este patrón espacial en machas.
Esta interacción positiva entre especies vegetales se denomina facilitación.
Actualmente no existe una definición formal de la facilitación. Bruno y colabo-
radores la definen como una interacción entre organismos donde al menos uno
de ellos es beneficiado y ninguno sufre perjuicio [58], mientras que Brooker y
Callaway simplemente la definen como interacciones positivas entre plantas
[55]. En las zonas áridas, la facilitación se establece habitualmente entre las es-
pecies que forman las manchas de vegetación (plantas nodriza) que facilitan,
y especies herbáceas y plántulas que son facilitadas [116]. Las especies facil-
itadas pueden tener un efecto positivo, negativo o neutral2 sobre las plantas
nodriza [257].
Normalmente, las plantas nodrizas están mejor adaptadas a las condiciones
de estrés hídrico presentes en las zonas áridas [283]. Las plantas tolerantes al
estrés suelen ser las más abundantes en los ambientes estresantes, mientras
que las especies sensibles son poco abundantes y dependen de las interacciones
positivas para sobrevivir en dichos ambientes [79]. Estas plantas nodrizas
deben competir con el resto de especies adaptadas a las condiciones áridas
por el espacio y los recursos hídricos disponibles. De este modo, tenemos una
comunidad con asociaciones espaciales positivas entre especies nodriza y fa-
cilitadas (facilitación) y asociaciones espaciales negativas entre especies que
compiten por los mismos recursos (competencia) [62].
2Una interacción neutral será aquella que tenga un efecto neto = 0 para las especies
implicadas. Esto puede ser debido a que los efectos positivos y negativos se neutralicen entre
ellos o a que la interacción no exista.
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Interacciones ecológicas y estrés.
El estudio de las interacciones entre especies de plantas ha aumentado con-
siderablemente en los últimos años. Principalmente, debido al incremento del
número de estudios que han analizado las interacciones de facilitación desde el
planteamiento de la hipótesis del gradiente de estrés (SGH, por sus siglas
en inglés, para una revisión del tema ver [176]). La SGH propone que el signo
neto de las interacciones en las comunidades está determinado por el estrés al
que están sometidas [40]. Cuando las condiciones ambientales son benignas,
los organismos no deben hacer frente a ningún estrés más que a la propia com-
petencia con otras especies por los recursos disponibles en el medio. En estas
condiciones se predice que la comunidad estará dominada por la competencia
y el balance neto de las interacciones para la comunidad será negativo. Sin em-
bargo, en condiciones ambientales más estresantes, los organismos reducen su
capacidad competitiva para aumentar su tolerancia al estrés. Además, existen
especies que sólo pueden sobrevivir gracias a las interacciones positivas que es-
tablecen con otras especies. En estas condiciones se predice que la comunidad
pasará a estar dominada por interacciones positivas como la facilitación y el
balance neto de las interacciones para la comunidad será positivo.
Aunque muy atractiva para los ecólogos, la generalidad de la SGH no ha si-
do confirmada aún [57]. Actualmente, se considera que el balance neto de las
interacciones para la comunidad no es lineal sino que tiene forma unimodal,
siendo las interacciones positivas más importantes a niveles de estrés interme-
dio [176]. Cuando el estrés es muy elevado sólo sobreviven las especies muy
adaptadas a dicho estrés, las cuáles compiten entre sí y concentran la mayoría
de las interacciones de la comunidad [164, 177]. Sin embargo, existen discre-
pancias sobre si la relación entre estrés e interacciones es idéntica para todos
los tipos de estrés e incluso si existe alguna relación general [176, 261].
Hasta ahora, la mayoría de estudios que evalúan la SGH se han centrado en el
análisis de los cambios en intensidad y signo de interacciones particulares entre
un número limitado de especies a lo largo de distintos gradientes [124, 237].
Existen algunos estudios que analizan todas las especies de la comunidad, pero
no consideran todas las interacciones posibles sino que se limitan a las interac-
ciones positivas [74, 283, 290]. Por ello, las redes de asociación pueden resultar
una herramienta novedosa para el estudio de la SGH a nivel de comunidad.
Además, la teoría de redes también permite evaluar otras hipótesis como qué
papel juega cada especie dentro de la comunidad vegetal o cómo cambia la
importancia de cada especie para la comunidad con el estrés.
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Hipótesis general y objetivos de la tesis.
El objetivo general de esta tesis es profundizar en el análisis de las inte-
racciones bióticas a nivel de comunidad vegetal empleando redes topológicas.
En estas redes las especies vegetales constituyen nodos que se relacionan entre
sí, mediante conexiones derivadas a partir de su patrón espacial. El estudio de
estos sistemas nos permite obtener diferente información sobre cómo se organi-
zan las comunidades vegetales y qué papel juegan sus diferentes componentes
dentro de la comunidad. Se analizarán varias redes de comunidades vegetales
de zonas áridas a lo largo de diferentes gradientes de estrés (aridez, competen-
cia y pastoreo) para valorar específicamente el uso de las redes de asociación
como herramienta para la evaluación de hipótesis en comunidades vegetales.
Las hipótesis de trabajo específicas son:
1. La organización espacial de la vegetación en zonas áridas es un indicador
de los mecanismos subyacentes por los que interaccionan las especies
vegetales (H1). Las especies formarán manchas de vegetación donde se
concentrarán la mayoría de especies a causa de la redistribución espa-
cial del agua, debida principalmente a diferencias en las características
hidrofísicas del suelo. Capítulo III.
2. La estructura de las redes de asociación planta-planta en zonas áridas
es similar a la de otras redes ecológicas (H2). Las redes de asociación
serán libres de escala y presentarán características de `small world' a
causa de la organización espacial de la vegetación en manchas en torno
a determinadas especies nodriza, las cuáles concentrarán la mayoría de
interacciones. Capítulo IV.
3. La estrategia de vida determina el papel de las especies vegetales den-
tro de la red (H3). Las especies tolerantes al estrés y que forman las
manchas de vegetación presentarán mayor conectividad a causa de las in-
teracciones facilitadoras y competitivas que establecen en la comunidad,
mientras que las especies menos tolerantes sólo interaccionarán con las
especies nodriza. Capítulos IV, V, VI y VII.
4. Las interacciones entre especies vegetales determinan su organización es-
pacial en manchas (H4). Las especies que presentan mayor conectividad
formarán manchas de vegetación más autoorganizadas a causa del reclu-
tamiento preferencial de individuos dentro de la mancha debido a procesos
de facilitación. Capítulo IV.
5. El estrés al que se ven sometidas las comunidades vegetales determina
la estructura de sus redes de asociación (H5). Conforme aumente el
18 Introducción
estrés las conexiones de la comunidad se irán concentrando en las especies
tolerantes al estrés a causa del aumento de su papel como facilitadoras
en la comunidad y/o la mayor competencia que establecen entre ellas.
Capítulo V, VII y VIII.
6. El estrés al que se ven sometidas las comunidades vegetales determi-
na el balance de sus interacciones positivas y negativas (H6). Según la
SGH, a niveles de estrés intermedios las interacciones positivas serán
más importantes para la comunidad debido al aumento de los procesos de
facilitación necesarios para que sobrevivan las especies menos tolerantes
al estrés. Capítulo VI.
Aportaciones del doctorado.
1. Capítulo III. El doctorando planificó y realizó el trabajo de campo
junto a Y. Pueyo, C. G. Bueno, D. Moret y C. L. Alados, analizó la
autoorganización de las especies, discutió los resultados junto a Y. Pueyo
y C. L. Alados y escribió la sección correspondiente al DFA en el artículo.
2. Capítulo IV. El doctorando definió las hipótesis de trabajo junto a C.
L. Alados, elaboró el diseño experimental de los análisis junto a C. L.
Alados, construyó las redes, analizó la conectividad, cobertura y autoor-
ganización de las especies y la asortatividad y distribución de conexiones
de las redes, discutió los resultados junto a C. L. Alados y escribió el
artículo.
3. Capítulo V. El doctorando definió las hipótesis de trabajo junto a C.
L. Alados, elaboró el diseño experimental de los análisis junto a C. L.
Alados, construyó las redes, analizó la conectividad y cobertura de las
especies y la distribución de conexiones de la red, discutió los resultados
junto a C. L. Alados y escribió el artículo.
4. Capítulo VI. El doctorando definió las hipótesis de trabajo junto a C.
L. Alados, elaboró el diseño experimental de los análisis junto a C. L.
Alados, construyó las redes, clasificó a las especies en tipos funcionales
junto a C. L. Alados, analizó las asociaciones positivas y negativas a nivel
de conexión, especie y red, discutió los resultados junto a C. L. Alados y
escribió el artículo.
5. Capítulo VII. El doctorando definió las hipótesis de trabajo junto a
Y. Pueyo y C. L. Alados, planificó y realizó el trabajo de campo junto
a Y. Pueyo y C. L. Alados, construyó las redes, analizó los módulos
positivos y negativos de la red y calculó la conectividad intramódulo y
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la participación de las especies gipsófitas, discutió los resultados junto a
Y. Pueyo y C. L. Alados y escribió el capítulo.
6. Capítulo VIII. El doctorando definió las hipótesis de trabajo junto a
C. L. Alados, elaboró el diseño experimental de los análisis junto a C. L.
Alados, construyó las redes, analizó los módulos positivos y negativos de
la red y la distribución de las interacciones en los módulos, discutió los





Zonas de estudio y comunidades vegetales.
Sector central de la depresión del Ebro, Zaragoza.
El área de estudio abarca una amplia zona de la provincia de Zaragoza, en
diferentes localizaciones al norte y al sur del río Ebro (Figura 1). La altitud
en el área oscila entre los 127 y los 800 m. El clima del área es mediterráneo
semiárido con un marcado carácter continental, con inviernos fríos y veranos
calurosos. Las lluvias presentan una distribución estacional concentrándose en
primavera y otoño lo que ocasiona sequía en los meses de verano (Temperatura
media anual = 15 ◦C, Precipitación media anual = 353 mm, Estación meteo-
rológica de Zaragoza a 250 s.n.m., promedio de 50 años).
La depresión del Ebro cuenta con un gradiente climático que permite comparar
diferentes situaciones de aridez y una gran variedad de tipos de suelos en un
área geográfica reducida, lo que resulta en una gran diversidad de ecosistemas
y comunidades vegetales. Esta diversidad convierte esta zona en un sitio ideal
para el estudio del efecto del clima y el suelo sobre el patrón espacial y las in-
teracciones en las comunidades vegetales. El paisaje presenta pequeñas colinas
separadas por fondos de valles planos dedicados principalmente a la agricul-
tura. Los usos tradicionales de la zona son principalmente agropastorales, con
cultivos de cereales de secano y ganadería extensiva de ovejas (Rasa aragone-
sa).
Dentro del área de estudio se analizaron las comunidades vegetales asociadas a
dos tipos de suelos con condiciones ambientales contrastadas: suelos arcillosos
y yesíferos (Figura 1). Los suelos arcillosos presentan una baja infiltración de
agua en las zonas no vegetadas a causa de la gran compactación que presentan
[134, 199]. Por otro lado, los suelos yesíferos son muy permeables pero habi-
tualmente presentan costras físicas y biológicas en la superficie que reducen la
infiltración de agua y dificultan el establecimiento de semillas [22, 231].
La vegetación típica de la zona se caracteriza por presentar arbustos dispersos
en las colinas sin cultivar, como Rosmarinus officinalis L. En las hondonadas
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Figura 1: Zonas de estudio en el sector central del depresión del Ebro. Izquierda, comu-
nidades con suelo yesífero. Arriba, Leciñena; abajo, el Refugio de fauna silvestre de la Lo-
maza en el término municipal de Belchite. Derecha, comunidades con suelo arcilloso. Arriba,
Sariñena; abajo, Reserva ornitológica de El Planerón, en el término municipal de Belchite.
no cultivadas que aparecen entre las lomas la comunidad puede estar dominada
por Lygeum spartum L., o por matorrales bajos como Salsola vermiculata L.
y Artemisia herba-alba Asso. [53]. En los suelos yesíferos la comunidad vegetal
incluye especies de las denominadas gipsófilas (especies cuya distribución se
limita a suelos con contenido en yesos, [218]). Algunas de las gipsófilas más
habituales incluyen matorrales como Gypsophila struthium Loefl. ssp hispani-
ca (Willk) G. López, Ononis tridentata L. y arbustos de menor porte como
Helianthemum squamatum (L.) Pers. También es habitual en la zona encontrar
afloramientos salinos en zonas con alta evaporación. En estos afloramientos es
habitual encontrar vegetación halófila (especies tolerantes a altos contenidos
en sales en el suelo, [292]) con especies como Suaeda vera J. F. Gmel. y varias
especies de Limonium Mill.
Parque Natural de Cabo de Gata-Níjar, Almería.
El área de estudio se sitúa en el Parque Natural de Cabo de Gata-Níjar, en
la provincia de Almería en la costa sureste de España. El Parque cuenta con
una superficie de 37.570 ha y su altitud abarca desde el nivel del mar hasta el
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Pico de El Fraile (493 m). El clima de la zona es mediterráneo semiárido, carac-
terizado por una importante estacionalidad de las lluvias que produce sequía
en los meses de verano (Temperatura media anual = 19, 4 ◦C, Precipitación
media anual = 193,9 mm, [220]).
El área del Parque Natural de Cabo de Gata-Níjar es de especial interés
medioambiental. Su mayor disponibilidad de agua respecto a las regiones cer-
canas debido a la cercanía al mar, y su particular sustrato volcánico permiten
una gran biodiversidad florística, con una riqueza de aproximadamente 1.000
especies de plantas y un elevado número de endemismos para un área tan
pequeña [46]. Históricamente, la zona ha sido explotada como un sistema
agropastoral semiextensivo, con cultivos de cereal en los llanos y pastoreo de
cabras y ovejas en las laderas. La combinación de agricultura y ganadería ha
condicionado la vegetación del Parque, la cual se encuentra principalmente en
etapas intermedias de la sucesión (matorrales dispersos y estepas) desde al
menos comienzos del siglo XIX [119]. En la actualidad los usos del suelo están
cambiando con un descenso de la ganadería y un aumento de la agricultura
intensiva y el turismo, aunque el área modificada es aún reducida [46, 117].
El trabajo se realizó en dos zonas del Parque, cada una de ellos con una co-
munidad vegetal particular. La primera zona es una comunidad de matorral
abierto al sur del parque, localizada sobre sustrato volcánico y suelos tipo
Leptosol muy pedregosos [215]. Esta zona se caracteriza por manchas de vege-
tación formadas por Chamaerops humilis L., y Rhamnus licyoides L. bajo las
que aparecen multitud de especies (Peinado et al., 1992). En los muestreos de
vegetación también apareció de manera frecuente Periploca laevigata Aiton.
La degradación de esta comunidad da paso a comunidades de herbáceas domi-
nadas por Stipa tenacissima L (Figura 2 izq).
La segunda zona es una comunidad de alfa-estepa al norte del parque localiza-
da sobre sustrato calcáreo, caracterizada mayoritariamente por S. tenacissima
[222]. En los muestreos de vegetación también aparecieron de manera frecuente
Fumana laevipes L. y Helianthemun almeriense Pau. La degradación de esta
comunidad da paso a comunidades de matorrales bajos de labiadas como Thy-
mus hyemalis Lange, Lavandula multifida L, Satureja obovata Lag. y herbáceas
nitrófilas (Figura 2 dcha).
Stipa tenacissima es la especie más abundante en ambas zonas del área de
estudio, por lo que juega un papel determinante en la estructura de las comu-
nidades vegetales estudiadas. S. tenacissima (llamada comúnmente esparto o
atocha, Figura 3) es una gramínea perenne de 70-120 cm de altura que se dis-
tribuye por todo la costa mediterránea española [45]. Es una especie adaptada
a la aridez, por lo que resulta muy competitiva en el ambiente mediterráneo.
Su alta capacidad competitiva se debe a su capacidad de crecimiento clonal a
través de rizomas muy ramificados [130]. La generación de nuevas matas en el
borde de S. tenacissima hace que la planta crezca de manera radial. Cuando la
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Figura 2: Zonas de estudio en el Parque Natural de Cabo de Gata-Níjar. Izquierda, co-
munidades de matorral abierto en torno a la granja El Romeral. Derecha, comunidades de
alfa-estepa al norte del Parque.
parte central más antigua de un individuo muere sus rizomas pueden fragmen-
tarse al marchitarse, rebrotando y dando lugar a nuevos individuos a partir
de estos fragmentos [180]. Esta especie forma cepellones muy densos con una
capacidad de absorción de recursos muy rápida que limita el establecimiento de
otras especies en sus cercanías, las cuales incluso pueden llegar a ser excluidas
de la comunidad [6, 236].
En las zonas de matorral que sufren procesos de degradación, S. tenacissima es
capaz de colonizar el espacio disponible que van dejando el resto de especies. De
este modo, S. tenacissima va formando manchas monoespecíficas resistentes
y se convierte en la especie dominante conforme aumenta la degradación [6].
En las zonas de estepa S. tenacissima forma parte de la comunidad natu-
ral por lo que el resto de especies están adaptadas a coexistir con ella. Esta
coexistencia puede llegar incluso a una facilitación por parte de S. tenacissi-
ma sobre otras especies en determinadas condiciones ambientales [6, 173]. Por
ejemplo, en zonas de pendiente los rizomas de S. tenacissima no son capaces
de establecerse apropiadamente y la planta reduce su capacidad competitiva.
Esto permite a otras especies germinar en el borde de sus cepellones donde las
condiciones ambientales son más benignas (la evaporación es menor pendiente
abajo del cepellón y la acumulación de nutrientes es mayor pendiente arriba,
[6]).
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Figura 3: Stipa tenacissima. S. tenacissima es una gramínea distribuida por todo la costa
mediterránea y la especie vegetal más abundante en las dos zonas de estudio del Parque
Natural de Cabo de Gata-Níjar.
Muestreo de la vegetación.
En ambas áreas de estudio la vegetación se muestreó empleando el método
de intercepción por puntos [121]. Mediante este método se registra la pres-
encia de todas las especies que aparecen en puntos equidistantes a lo largo
de un transecto lineal. En nuestro caso, se realizaron transectos en los que se
registraron todas las especies que aparecían en puntos separados cada 20 cen-
tímetros. Solamente se registró la identidad de las especies y no se distinguió
entre estadíos vitales (i.e., se registró la presencia de la especie i en la posición
x). La distancia entre los transectos dentro de cada sitio de muestreo varió
entre 10 metros y 50 metros (depresión del Ebro y Cabo de Gata-Níjar respec-
tivamente), y a lo largo de ellos la altitud y la pendiente se mantuvieron lo más
homogéneas posibles (los transectos se realizaron perpendiculares a la línea de
pendiente). Las especies vegetales fueron determinadas empleando Flora de
Andalucía para el caso de las especies en el Parque Natural de Cabo de Gata-
Níjar y Flora Ibérica para las especies de ambas zonas [45, 72].
Las comunidades de la depresión del Ebro se muestrearon en la primavera de
2010 (mayo-junio). Se seleccionaron dos zonas con diferentes condiciones de
aridez según el índice termopluviométrico (Aridez = 100 · Temperatura media
anual ( ◦C) / Precipitación total anual (mm), [87]). Una zona al sur del río
Ebro en el término municipal de Belchite con condiciones más áridas y otra al
norte del río Ebro en las cercanías de la Sierra de Alcubierre con condiciones
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más húmedas. En cada zona se seleccionaron una comunidad de suelo arcilloso
(El Planerón al sur y Sariñena al norte) y otra de suelo yesífero (La Lomaza
al sur y Leciñena al norte). Además, en cada comunidad se realizaron tran-
sectos en zonas pastadas por ovejas (con intensidades de pastoreo que oscilan
entre 0,23-0,7 ind·ha−1·a−1) y no pastadas (0 ind·ha−1·a−1). De este modo se
muestrearon un total de 8 sitios: 2 según la aridez · 2 según el tipo de suelo · 2
según la intensidad de pastoreo. Las características de los diferentes sitios de
estudio están recogidas en la Tabla 1.
Tabla 1: Sitios de estudio en la depresión central del valle del Ebro
Aridez Yeso Pastoreo
Sitio Código Coordenadas ( ◦C·mm−1) (%) (ind·ha−1·a−1)
La Lomaza HGyU 41 ◦23′ N 4,37 62,39 0
0 ◦42′ W
La Lomaza HGyP 41 ◦24′ N 4,27 43,17 0,35
0 ◦41′ W
El Planerón HCU 41 ◦22′ N 4,83 7,02 0
0 ◦37′ W
El Planerón HCG 41 ◦22′ N 4,83 41,04* 0,32
0 ◦38′ W
Leciñena LGyU 41 ◦46′ N 2,94 49,32 0
0 ◦35′ W
Leciñena LGyG 41 ◦46′ N 2,87 45,83 0,66
0 ◦34′ W
Sariñena LCU 41 ◦41′ N 3,91 0,24 0
0 ◦10′ W
Sariñena LCG 41 ◦41′ N 3,89 0,23 0,23
0 ◦9′ W
El código incluye información sobre el grado de aridez (H, muy árido; L, árido), el tipo
de suelo (Gy, suelo yesífero; C, suelo arcilloso) y la presencia de ganado (U, no pastado;
G, pastado). Aridez, índice pluviométrico; Yeso, contenido en yesos del suelo; Pastoreo,
intensidad de pastoreo.
*Aunque el contenido en yesos del suelo en este sitio es elevado, esto es debido a la presencia
de rocas de yeso en una matriz arcillosa, por lo que el suelo se clasificó como arcilloso [199].
En cada una de los sitios se realizaron 6 transectos de 250 metros de longi-
tud. Además, en cada sitio también se realizó un transecto de 100 metros de
intercepción lineal. En estos transectos se registran la posición de inicio y final
de todas las especies que son interceptadas por el transecto [51]. La lista con
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Figura 4: Zonas con diferente intensidad de pastoreo en torno a la granja El Romeral en
el Parque Natural de Cabo de Gata-Níjar. La comunidad vegetal va cambiando conforme
la intensidad del pastoreo va aumentando (fila superior izquierda: 0 ind·ha−1·a−1; derecha:
0,27 ind·ha−1·a−1; fila inferior izquierda: 0,46 ind·ha−1·a−1; derecha: 0,65 ind·ha−1·a−1).
todas las especies muestreadas en el área aparece en el Apéndice I.
En el Parque Natural de Cabo de Gata-Níjar, la comunidad de matorral se
muestreó durante la primavera de 2000 (abril-junio). En esta zona se selec-
cionaron 4 sitios con diferente intensidad de pastoreo en torno a una granja
(El Romeral). Para calcular la intensidad de pastoreo se acompañó a los ani-
males (ovejas y cabras) durante una semana en cada una de las estaciones
(primavera, otoño, verano e invierno) y sus movimientos fueron registrados
mediante GPS. La intensidad de pastoreo se calculó multiplicando la carga
ganadera promedio de la explotación por un factor de corrección basado en la
fracción de tiempo que los animales pasaban en cada uno de los sitios. Los 4
sitios se ordenaron según su intensidad de pastoreo atendiendo a la capacidad
de carga de pastoreo del área de estudio (0,39-0,57 ind·ha−1·a−1, Robles and
Passera, 1995). De este modo los sitios quedaron como control (0 ind·ha−1·a−1),
pastoreo leve (0,27 ind·ha−1·a−1), pastoreo intermedio (0,46 ind·ha−1·a−1), y
pastoreo intenso (0,65 ind·ha−1·a−1) (Figura 4). En cada una de las zonas se
realizaron 3 transectos de 500 metros de longitud.
La comunidad de estepa se muestreó durante la primavera de 2003 (15-30 de
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abril). Se seleccionaron 4 sitios con similares características de exposición y
suelo pero con diferentes coberturas de S. tenacissima. En cada una de las
sitios se realizaron 8 transectos de 500 metros de longitud: 4 en zonas de pen-
diente suave (<10 ◦) y 4 en zonas de pendiente pronunciada (20-30 ◦) debido a
la diferente capacidad competitiva que S. tenacissima puede presentar en fun-
ción de la pendiente [6]. Los sitios fueron ordenados de 1 a 4 según aumentaba
la cobertura de S. tenacissima en la zona de baja pendiente, el hábitat natural
de esta especie en esta comunidad. Las características de las diferentes zonas
de estudio en el Parque Natural de Cabo de Gata-Níjar están recogidas en la
Tabla 2 y la lista con todas las especies muestreadas aparece en el Apéndice I.
Tabla 2: Sitios de estudio en el Parque Natural de Cabo de Gata-Níjar
Pastoreo Stipa Pendiente
Sitio Código Coordenadas (ind·ha−1·a−1) (n) (◦)
El Romeral 1 MU 36 ◦46′ N, 2 ◦10′ W 0 707,3 ± 16,2 -
El Romeral 2 ML 36 ◦44′ N, 2 ◦8′ W 0,27 800 ± 35,4 -
El Romeral 3 MM 36 ◦45′ N, 2 ◦8′ W 0,46 877,3 ± 9,8 -
El Romeral 4 MH 36 ◦45′ N, 2 ◦7′ W 0,65 1263,3 ± 44,5 -
Estepa 11 SL1 36 ◦55′ N, 2 ◦1′ W - 1006 ± 66,6 <10
Estepa 21 SL2 36 ◦56′ N, 2 ◦2′ W - 1216 ± 32,3 <10
Estepa 31 SL3 36 ◦56′ N, 1 ◦59′ W - 1278,8 ± 93,5 <10
Estepa 41 SL4 36 ◦55′ N, 1 ◦59′ W - 1475,8 ± 85 <10
Estepa 12 SH1 36 ◦55′ N, 2 ◦1′ W - 579 ± 37,1 20-30
Estepa 22 SH2 36 ◦56′ N, 2 ◦2′ W - 1452,3 ± 63,5* 20-30
Estepa 32 SH3 36 ◦56′ N, 1 ◦59′ W - 1220 ± 88,3 20-30
Estepa 42 SH4 36 ◦55′ N, 1 ◦59′ W - 1370,3 ± 67,3 20-30
El código incluye información sobre la comunidad vegetal (M, matorral; S, alfa-estepa), la
presencia de ganado en el matorral (U, no pastado; L, pastoreo leve; M, pastoreo intermedio;
H, pastoreo intenso), y la abundancia de S. tenacissima (mayor abundancia conforme aumen-
ta el número) y la pendiente (L, baja pendiente; H, alta pendiente) en la alfa-estepa. Pastoreo,
intensidad de pastoreo; Stipa, abundancia promedio (± error estándar) de S. tenacissima.
*Aunque la cobertura de S. tenacissima es máxima en esta zona, las zonas de alta pendiente
siguen el orden de los sitios, los cuales están ordenados según la cobertura de S. tenacissima
en las zonas llanas.
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Análisis de las propiedades hidráulicas del suelo: infil-
tración.
En el sector central de la depresión del Ebro se cuantificó la tasa de infil-
tración de agua en el suelo en cada una de las zonas de estudio. La tasa de
infiltración (mm · h−1) se define como la velocidad a la que el agua penetra
en el suelo. Esta medida es muy importante para la vegetación ya que afecta
directamente al balance de agua en el suelo y por tanto a la cantidad de agua
disponible por las plantas para su desarrollo [99].
En cada uno de los sitios de muestreo se realizaron 8 medidas de infiltración en
condiciones saturadas de suelo en áreas libres de vegetación. En cada punto de
muestreo se realizaron dos medidas diferentes de infiltración: una medida sobre
costra y otra sin costra superficial, después de retirar el primer centímetro de
la superficie del suelo. Para medir la infiltración se empleó un infiltrómetro de
disco de tensión de 50 milímetros de radio [227] que registra la curva de infil-
tración acumulada de agua en el suelo. Para garantizar el contacto hidráulico
entre la superficie del suelo y la base del infiltrómetro se aplicó una fina capa
de arena (80-160 µm de radio de partícula) sobre la base del suelo donde se
iba a colocar el disco del infiltrómetro [16]. Durante un máximo de 15 minutos,
se midió la infiltración acumulada a partir de la caída de nivel de agua en
el depósito del infiltrómetro. Para tal fin se utilizó un sistema de transductor
de presión (± 5 psi), instalado en la base del depósito [68] y conectado a un
datalogger (CR1000, Campbell Sci.), que registraba la altura de nivel del agua
en el depósito a intervalos de 5 segundos.
El infiltrómetro de disco permite medir la curva de infiltración acumulativa en
condiciones saturadas a partir de la cual se extraen los parámetros físicos que
caracterizan el movimiento del agua en el suelo (Perroux and White, 1988).
Estos parámetros son la conductividad hidráulica (K) y la sorptividad del sue-
lo (S). La conductividad hidráulica describe la facilidad con que un fluido es
capaz de moverse a través de un sistema poroso por efecto de la gravedad y
la sorptividad es la capacidad que tiene un medio para absorber un líquido
por capilaridad [286]. En los primeros instantes de infiltración, el flujo de agua
está fuertemente condicionado por los fenómenos de capilaridad, definidos por
la sorptividad, mientras que a largo plazo cuando el suelo alcanza la saturación
de agua es la gravedad, definida a través de la conductividad hidráulica, la que
regula el movimiento del agua en el suelo [16].
Para estimar K y S a partir de la curva de infiltración acumulada según el
procedimiento descrito por Vandervaere [287] es necesario conocer el contenido
de agua inicial (θ0) y final (θn) en el suelo. El contenido de agua inicial se
estimó a partir de muestras de suelo (cilindros de 50 milímetros de diámetro
y 50 milímetros de altura), secadas a 50 ◦C durante 48 horas. El contenido
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de agua final se estimó con muestras tomadas en los primeros centímetros de
suelo justo después de retirar el infiltrómetro de disco, también secadas a 50 ◦C
durante 48 horas.
Una vez obtenidas la conductividad hidráulica y la sorptividad se calculó el flu-
jo de infiltración tridimensional en estado estacionario q3D (mm·s−1) siguiendo
a Haverkamp según q3D = K + γS/r(θ0 − θn), donde r es el radio del disco y
γ es una constante de proporcionalidad cuyo valor aproximado es 0,75 [135].
El parámetro q3D define la velocidad a la que el agua se infiltra en el suelo, de
modo que valores mayores de q3D indican infiltraciones más rápidas.
Análisis de los transectos y del patrón espacial.
A partir de los datos recogidos en los transectos se calcularon los valores
de riqueza específica (S = número de especies diferentes presentes en la comu-
nidad), diversidad de Shannon (H ′ = −∑Si=1 pi log pi, donde pi es la propor-
ción de la abundancia de la especie i respecto a la suma de las abundancias
de todas las especies en cada transecto), heterogeneidad (E = H ′/Ln S) y
proporción de suelo desnudo (BS = T0/T , donde T0 es el número de puntos
sin ningún registro, y T es el número total de puntos muestreados) para cada
zona de estudio a partir de los datos conjuntos de todos los transectos (Tabla
3).
Para cada una de las especies i presentes en la comunidad se calculó su cober-
tura (coberturai = ni/T , número de puntos con presencia de i), y su patrón
espacial mediante Detrended Fluctuation Analysis (DFA). El DFA es un méto-
do de análisis de series de datos para determinar la autocorrelación en series
largas no estacionarias [157]. Aunque las técnicas de análisis espectral también
se emplean para este tipo de análisis, el DFA ha demostrado ser más robusto
ya que elimina el posible error de la serie debido a medidas tomadas con poca
precisión. Esto se debe a que el DFA no actúa sobre la serie de datos original
sino sobre la serie integrada [33]. Además, al trabajar sobre la serie integrada
se elimina el efecto que la tendencia puede tener sobre el descubrimiento de
falsos positivos [33].
El DFA se ha aplicado con éxito para el análisis de la autocorrelación en series
de señales, nucleótidos, comportamiento de animales o vegetación [6, 11, 225].
En el análisis de la vegetación el DFA distingue distribuciones aleatorias de es-
pecies de distribuciones de especies agregadas en manchas con una autocorre-
lación a larga distancia. Esta autocorrelación indica que las manchas también
estarán agrupadas definiendo una organización espacial independiente de la
escala de observación (Figura 5). La autocorrelación a larga distancia implica
que el mecanismo responsable de la organización de la vegetación es el mismo
operando en diferentes escalas [39]. Debido a que el mecanismo responsable de
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Tabla 3: Características de los sitios de estudio en el sector central de la depresión del
Ebro y el Parque Natural de Cabo de Gata-Níjar
Localización Sitio T S H ′ E BS
Depresión del Ebro La Lomaza 7503 57 2,62 0,65 59%
La Lomaza P 7503 46 2,62 0,68 68%
El Planerón 7503 55 2,48 0,62 42%
El Planerón P 7503 58 2,71 0,67 50%
Sariñena 7503 95 2,68 0,59 26%
Sariñena P 7503 106 2,74 0,59 32%
Leciñena 7503 48 2,25 0,58 42%
Leciñena P 7503 73 3,06 0,71 46%
Cabo de Gata-Níjar El Romeral 1 7503 120 3,09 0,65 27%
El Romeral 2 7503 70 2,37 0,56 40%
El Romeral 3 7503 74 2,24 0,52 37%
El Romeral 4 7503 72 1,67 0,39 31%
Estepa 11 10004 91 1,8 0,4 24%
Estepa 21 10004 119 2,47 0,52 21%
Estepa 31 10004 65 1,97 0,47 33%
Estepa 41 10004 73 2,11 0,49 36%
Estepa 12 10004 88 2,18 0,49 24%
Estepa 22 10004 91 2,19 0,49 24%
Estepa 32 10004 100 2,02 0,44 24%
Estepa 42 10004 78 2,33 0,53 44%
T , número total de puntos muestreados; S, riqueza total; H ′, biodiversidad de Shannon; E,
equitatividad; BS, proporción de suelo desnudo.
la formación de manchas depende de la propia vegetación (e.g. interacciones
bióticas, dispersión de propágulos) se habla de una autoorganización de las
manchas de vegetación.
Para calcular el DFA de una serie de datos binaria (en nuestro caso, la serie
de presencia-ausencia de una determinada especie i a lo largo del transecto),




En nuestro caso, tendremos una serie X(k) de la forma:
xk = 1 si en el punto k aparece la especie i
xk = −1 si no aparece
34 Material y Métodos
Figura 5: Organización espacial de la vegetación independiente de la escala. La organización
de la vegetación en manchas puede ser un proceso independiente de escala, de modo que
el patrón espacial será muy similar para escalas de observación diferentes (de izquierda
a derecha, simulación de manchas de vegetación con un valor α de 0,6 para un grid de
1025·1025 pixels, 515·515 pixels y 115·115 pixels).
A continuación se divide la serie Y (i) en Ts = T/s segmentos b no solapados
de igual longitud s. Si T no es múltiplo de s se pueden descartar los valores
sobrantes al final de la serie, o completar la serie con el número de datos
necesarios utilizando los valores de la serie especular comenzando desde el
final. Para cada segmento b se calcula la tendencia local Yf (i) (e.g. mediante
una regresión lineal entre Y (i) e i para los valores i dentro del segmento b) y





La varianza residual F 2 se calcula para cada longitud de segmento s = 4, 8, 16,
..., 512. La varianza residual F 2 se relaciona con la longitud de los segmentos
s según F 2 ∼ sα, donde el parámetro α nos informa sobre la autocorrelación
de la serie. Para series sin autocorrelación o vegetación distribuida de manera
aleatoria α ≈ 0, 5, mientras que para series con autocorrelación a grandes dis-
tancias o vegetación distribuida en manchas α > 0, 5.
Ya que las series de datos que se van a analizar son el registro de presencias y
ausencias de las especies que aparecen cada 20 cm, las especies con diámetros
mayores de 20 cm pueden presentar varios registros para un único individuo.
Esto provoca valores de α mayores de los esperados ya que el DFA interpreta
cada dato de la serie como un individuo distinto, lo que puede derivar en falsos
positivos (considerar una especie como autocorrelacionada cuando realmente
no lo está, Alados et al., 2003). Para evitar este problema se calculó un valor
αrandom a partir de series aleatorias generadas usando el tamaño promedio de
cada especie. El valor de la autocorrelación será entonces la diferencia entre el
valor de la serie y este valor aleatorio (αres = α − αrandom). Cuando las es-
pecies tienen un valor inferior a 20 cm αrandom = 0,5. En este caso, si αres ≈ 0
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Figura 6: Distribución espacial de la vegetación. Los individuos de las especies vegetales
(puntos negros) presentan una distribución espacial determinada atendiendo a la distancia
a la que aparecen unos de otros. De izquierda a derecha tenemos una distribución uniforme
(cada individuos aparece siempre a la máxima distancia posible de sus vecinos), una dis-
tribución aleatoria (cada individuo puede aparecer a cualquier distancia de sus vecinos) y
una distribución agregada (los individuos aparecen concentrados en grupos habiendo zonas
del espacio donde apenas aparecen individuos).
la serie no presenta autocorrelación, mientras que si la serie tiene αres > 0 la
serie presenta autocorrelación.
El patrón de asociación espacial para las especies también se calculó emplean-
do la K de Ripley a partir de los transectos de intercepción lineal [246], donde
los datos de intercepción se transformaron en puntos seleccionando el punto
central del segmento interceptado. La K de Ripley es una función que permite
determinar la distribución espacial de una serie de puntos, indicando si estos
puntos se distribuyen de manera agregada, aleatoria o uniforme (Figura 6).
Este índice de distribución espacial es la medida más empleada para el análisis
del patrón espacial de la vegetación en ecología [299].
La K de Ripley determina el número de puntos que se encuentran a una dis-
tancia d de cada punto según λK(d), donde λ es la densidad de individuos en
la longitud considerada en el transecto. En nuestro caso, λ es n/A donde n es el
número total de individuos registrados en el transecto y A es la longitud total
del transecto (A = 100 m). De este modo, K(d) = (A/n)·número de individuos









Donde la variable kij toma los valores:
kij = 1 si el individuo i aparece a < d del individuo j
kij = 0 si no aparece
Como solamente tenemos registros del interior del transecto es necesario corre-
gir para los individuos cercanos a los extremos posibles efectos de individuos
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que se encuentran dentro de la distancia d pero no están registrados en el
transecto. Para ello empleamos el factor corrector del efecto borde wij , que se
calcula como wij = 2d/e+d para datos en una dimensión, siendo e la distancia
desde el punto i hasta el final del transecto.
En un proceso aleatorio, el número de individuos en una distancia d sigue un
proceso homogéneo de Poisson, y es proporcional a λ (número de individuos
= 2d · λ), puesto que no depende de los individuos vecinos sino sólo de la
densidad de individuos y de la longitud considerada. Por tanto, en un proceso
aleatorio K(d) = (A/n)(n/A)2d = 2d, independientemente de la densidad de
puntos. Cuando los individuos se distribuyen agregados en el espacio, K(d) >
2d, mientras que si los individuos se distribuyen uniformemente en el espacio,
K(d) < 2d. Normalmente, se emplea una transformación de Kˆ(d) que permite
una interpretación visual más sencilla, la función Lˆ(d) = Kˆ(d)/2 − d, de tal
modo que:
Lˆ(d) > 0 cuando los individuos se distribuyen agregados por el espacio
Lˆ(d) ∼ 0 cuando los individuos se distribuyen aleatoriamente por el espacio
Lˆ(d) < 0 cuando los individuos se distribuyen uniformemente por el espacio
El valor de la función Lˆ(d) se compara con un modelo nulo asumiendo una
distribución espacial aleatoria completa de los puntos (CSR por sus siglas en
inglés) generando aleatorizaciones del patrón de puntos con la misma densidad
que el patrón real, mediante un test de Monte Carlo [299]. La ventaja que
presenta la K de Ripley es que también permite calcular la asociación espacial








Donde 1 y 2 son las dos especies. Esta función Kˆ12(d) se compara con la función
esperada K(d) = 2d, obteniendo la función Lˆ(d) de la misma manera que para
el caso univariante.
Construcción y análisis de las redes.
La estructura de las comunidades vegetales se analizó empleando redes
planta-planta. Estas redes se construyeron empleando los datos de co-ocurrencia
espacial entre las especies vegetales obtenidos a partir de los datos de los tran-
sectos de intercepción por puntos.
Se consideró una co-ocurrencia entre dos especies i y j cuando ambas es-
pecies aparecen en el mismo punto dentro de un transecto. El número de co-
ocurrencias para un par de especies i y j (aij) se definió como el número de
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veces que i y j aparecen en el mismo punto de un transecto. A partir de los
valores de co-ocurrencia se construyeron las matrices AS×S de co-ocurrencia
entre especies. Estas matrices son simétricas (aij = aji) y sus filas y columnas
están representadas por las especies de la comunidad vegetal. La diagonal de
la matriz es nula ya que el método de muestreo no permite obtener las co-
ocurrencias de una especie consigo misma. Esto se debe a que se identificó la
presencia de cada especie en cada punto, independientemente del número de
individuos de dicha especie que hubiera.
Para el análisis de la estructura de las comunidades se construyeron dos tipos
de redes:
1. Red cualitativa de co-ocurrencia espacial. Al no poder desplazarse,
las especies vegetales se ven obligadas a interaccionar con las especies
próximas de su entorno (Murrell et al., 2001). Por ello, como primera
aproximación se construyó una red empleando las co-ocurrencias espa-
ciales entre las especies. Cuando dos especies aparecen al menos una vez
en el mismo punto del espacio (aij >0) se consideró que existe una in-
teracción entre ambas.
Esta red se caracteriza por una matriz adyacente RS×S tal que:
rij = 1 si aij > 0
rij = 0 si aij = 0
(todos las variables relacionadas con las redes aparecen recogidas en la
tabla 4). Esta red informa de la existencia de una interacción entre los
pares de especies de la comunidad vegetal, pero no informa de la inten-
sidad de dicha interacción.
2. Red cualitativa de asociación espacial. El patrón espacial entre
diferentes especies vegetales nos habla del tipo de interacción que se
establece entre ellas [299]. Por ello, cuantificando la asociación espacial
entre las especies es posible construir una red que incluya información
acerca del signo de la interacción. Cuando dos especies aparecen asocia-
das más de lo que cabría esperar por azar se considera que existe una
interacción positiva entre ambas, mientras que si dos especies aparecen
asociadas menos de lo que cabría esperar por azar se considera que existe
una interacción negativa entre ambas. Cuando dos especies aparecen aso-
ciadas según lo esperado por azar se considera que no existe interacción
entre ambas o que dicha interacción es neutra.
Para cada especie se calculó la probabilidad de encontrar dicha especie
en un punto al azar del transecto (pi = ni/T ). De este modo es posible
construir un matriz PS×S que incluya la probabilidad de encontrar cada
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par de especies en un mismo punto del transecto (pij = pi · pj) simple-
mente en función de su abundancia.
A partir de PSxS es posible crear una matriz ES×S de co-ocurrencias
esperadas, donde ES×S = PS×S · T (eij = pi · pj · T ). Al ser datos de
recuentos (i.e. valores positivos discretos), el valor de co-ocurrencias es-
peradas eij sigue una distribución de Poisson cuyo intervalo de confianza
del 95% para valores de T grandes abarca los valores comprendidos entre
e−ij (eij − z0,05/2
√
eij/T ) y e
+
ij (eij + z0,05/2
√
eij/T ). En este caso, zα es
el valor que verifica que P (Z > zα) = α para Z ∼ N(0; 1). El valor
esperado eij se empleó como modelo nulo para definir la asociación entre
los pares de especies.
La red cualitativa de asociación espacial se caracteriza por una matriz
adyacente SS×S tal que:
sij = 1 si aij > e
+
ij
sij = −1 si aij < e−ij
sij = 0 si aij > e
−
ij y aij < e
+
ij
(tabla 4). Esta red añade información a la red de co-ocurrencias ya que
sólo incluye las interacciones significativas entre los pares de especies de
la comunidad vegetal e informa del signo de dichas interacciones, pero
no informa de la intensidad de cada interacción. En el apéndice II se
explican los límites de detección de las asociaciones espaciales para la
distribución de Poisson.
En ambos tipos de red también se calculó el tamaño de la red, S′. En la red de
co-ocurrencia espacial S′ se define como el número de especies que presentan
al menos una co-ocurrencia con otra especie. En la red de asociación espacial
S′ se define como el número de especies que presentan al menos una asociación
espacial significativa con otra especie.
Índices para la red cualitativa de co-ocurrencia espa-
cial.
En las redes de co-ocurrencia espacial se calculó la conectividad para cada
una de las especies (ki). La conectividad o grado se define como el número de
conexiones de un nodo y se calculó como ki =
∑S
j=1 rij . Cuanto mayor sea la
conectividad de una especie, ésta interacciona con mayor número de especies
de la comunidad. La conectividad de las especies se relacionó con su abundan-
cia (ni) y autoorganización (αres). A partir de la conectividad de cada especie
se calculó la conectividad total de la red (K =
∑S
i=1 ki/2, porque la red es
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Tabla 4: Variables empleadas en la creación de las redes de co-ocurrencia y asociación
espacial planta-planta
Definición II IV V VI VII VIII
Matriz de co-ocurrencias AS×S - - AS×S AS×S AS×S
Co-ocurrencias entre i y j aij - - aij aij aij
Matriz de co-ocurrencia espacial RS×S RS×S RS×S - - -
Co-ocurrencia espacial entre i y j rij aij aij - - -
Puntos de muestreo totales T - - T T T
Abundancia de i ni Ni Ni ni ni ni
Probabilidad de encontrar i en un punto pi - - pi pi pi
Matriz de probabilidad de co-ocurrencia PS×S - - PS×S PS×S PS×S
Probabilidad de encontrar i y j en un punto pij - - pij pij pij
Matriz de co-ocurrencias esperadas ES×S - - ES×S ES×S ES×S
Co-ocurrencias esperadas entre i y j eij - - eij eij eij
Matriz de asociación espacial SS×S - - SS×S SS×S SS×S
Los números romanos hacen referencia al nombre que se le da a cada variable en cada uno
de los capítulos de la tesis.
simétrica) y la conectancia como el porcentaje de interacciones presentes en la
red respecto al número máximo de interacciones posibles (C = 2K/S(S − 1)).
La estructura de la comunidad vegetal en función de su red de co-ocurrencias
se caracterizó mediante la distribución de conexiones de los nodos y el grado
promedio de los nodos vecinos.
La distribución de conexiones de nodos es la medida básica de la topología
de una red. Esta distribución se define como la probabilidad p(k) de que al se-
leccionar un nodo i al azar de la red, éste tenga al menos ki conexiones. Esta
distribución determina todas las propiedades estadísticas de una red sin corre-
lación (una red donde la probabilidad de que un nodo esté conectado a otro
no depende de la similitud entre sus conectividades, [48]).
La distribución de conexiones aporta información acerca del mecanismo que de-
termina la construcción y crecimiento de la red. En ecología, las distribuciones
de conexiones de nodos suelen ajustarse a una de tres distribuciones teóricas
(Figura 7), cada una de las cuales va asociada a un mecanismo particular:
1. Distribución exponencial (p(k) = e−µk). En una red exponencial no
existe un mecanismo que determine el crecimiento de la red, sino que
cuando se incorpora un nodo nuevo al sistema tiene la misma proba-
bilidad de interaccionar con cualquier otro nodo ya presente. Las redes
con distribución exponencial son redes aleatorias y se han encontrado en
muchas redes tróficas [93].
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2. Distribución potencial (p(k) = k−γ). En una red potencial el meca-
nismo de crecimiento de la red está relacionado con la asociación prefe-
rencial. Esto es, cuando se incorpora un nodo nuevo al sistema su proba-
bilidad de interaccionar con cualquier nodo presente es proporcional al
número de interacciones que ese nodo presenta (i.e. a mayor conectividad
mayor probabilidad de tener nuevas interacciones, los ricos se vuelven
más ricos, [24]). En las redes potenciales las interacciones se concentran
en pocos nodos que cuentan con una conectividad elevada. Las redes
potenciales tienen características de 'small world' y se han encontrado
en redes tróficas con baja conectividad y en redes mutualistas [97].
3. Distribución potencial truncada (p(k) = k−γe−k/ξ). En una red po-
tencial truncada el mecanismo de crecimiento de la red puede ser aleato-
rio o de asociación preferencial. Cuando un nodo se incorpora al sistema,
su probabilidad de interaccionar con cualquier nodo presente es propor-
cional al número de interacciones que ese nodo presenta hasta un cierto
umbral de truncamiento ξ. A partir de dicho umbral, la probabilidad
de interacción ya no depende de las interacciones del nodo sino que es
igual para todos los nodos que superan dicho umbral, formándose una
cola exponencial. Este truncamiento en la distribución de las interaccio-
nes puede deberse a varias causas, como la presencia de interacciones
prohibidas (i.e. interacciones que no pueden producirse por limitaciones
físicas o diferencias en la fenología de las especies) o limitaciones en la
toma de datos (el muestreo es insuficiente para registrar la cola de la dis-
tribución potencial, [210]). Las redes potenciales truncadas son las más
habituales en las redes mutualistas [213].
El estudio de la distribución de conexiones de las redes puede presentar proble-
mas. El procedimiento habitual para determinar la distribución de conexiones
de una red es ajustar la distribución empírica a las distribuciones teóricas y
aplicar un criterio de selección de modelos para elegir la distribución a la que
mejor se ajusta (e.g. distribución que minimice la suma de errores cuadrados
corregidos; SS/n − 2k, siendo k el número de parámetros del modelo, SS la
suma de los errores cuadrados, y n el número de datos, [137]). Sin embargo,
que una serie de datos se ajuste a una determinada distribución no implica
que dicha serie provenga de dicha distribución [80]. De este modo, no se puede
asegurar que los mecanismos que determinan una serie de datos son los mismos
que determinan la distribución a la que mejor se ajusta, ya que esta distribu-
ción no tiene porqué ser la distribución de origen de los datos. En ecología se
suele aceptar que la red proviene de la distribución a la que mejor se ajusta,
aunque los resultados derivados de estos análisis deben ser tomados con pre-
caución.
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Figura 7: Distribución de conexiones teóricas. La distribución de conexiones de una red
determina la probabilidad de encontrar un nodo de la red (p(K)) con al menos K conexiones
(K). Las redes ecológicas se ajustan a 3 tipos de distribución de conexiones: exponencial
(círculos), potencial (triángulos) y potencial truncada (cuadrados).
El grado promedio de los nodos vecinos también define la estructura de
la red, pero permite controlar posibles ruidos que surgen cuando las probabi-
lidades de interacción de la red están correlacionadas (los nodos interaccionan
principalmente con nodos con conectividades similares/distintas a ellos, lo cual
ocurre en la mayoría de las redes reales, [48]). El grado promedio de los nodos
vecinos (Knn) se define como el promedio de las conexiones que presentan los








donde N es el conjunto de los nodos vecino de i. Si se calcula Knn para todos
los nodos de la red se obtiene el grado promedio de los vecinos en relación
a un determinado grado k (Knn(k)). Si esta relación es positiva la red se
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Figura 8: Redes correlacionadas y sin correlación. Las conexiones entre los nodos de una
red pueden estar determinadas por las características topológicas de los nodos. De izquierda
a derecha tenemos una red disasortativa (los nodos se conectan principalmente con nodos
con conectividades distintas), una red sin correlación (los nodos se conectan con nodos in-
dependientemente de sus conectividades) y una red asortativa (los nodos se conectan prin-
cipalmente con nodos con conectividades similares).
denomina asortativa, y se define como una red donde los nodos se conectan
principalmente con nodos con un grado similar al suyo. Si esta relación es
negativa la red se denomina disasortativa, y define una red donde los nodos
con grados bajos se conectan principalmente con nodos con grados altos [203].
Si no existe relación entre el grado promedio de los vecinos y un determinado
grado la red no presenta correlación (Figura 8).
Índices para la red cualitativa de asociación espacial.
Las conexiones de la red de asociación se analizaron a 3 niveles diferentes:
1. Nivel de conexión (sij). Se analizaron las asociaciones presentes entre
cada par de especies i y j. En ecología, la importancia de un tipo de
interacción se define como la proporción de interacciones de dicho tipo
presentes en la comunidad respecto al total de interacciones posibles [56].
Así, se calculó la importancia de las interacciones positivas como el por-
centaje de asociaciones positivas presentes en SS×S respecto al total de
asociaciones posibles (RSS = ss+/S(S − 1) donde ss+ es el número de
asociaciones positivas, sij = 1, en SS×S). Se calculó RSS para las asocia-
ciones entre arbustos, asociaciones entre herbáceas y asociaciones entre
arbustos y herbáceas. También se calculó el balance de la importancia
de las interacciones en la comunidad como el ratio entre las conexiones
positivas y negativas (Ratio = (K+−K−)/(K+ +K−), donde K+ es el
número total de conexiones positivas en la red y K− el número total de
conexiones negativas).
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2. Nivel de especie (si). Se analizó la conectividad y el patrón de aso-
ciación de cada especie i en la comunidad. La conectividad de i se cal-
culó como el número de asociaciones no neutrales que establece (ki =∑S
i=1 |sij |), o lo que es lo mismo, la suma de las asociaciones positivas
(k+i ) y negativas (k
−
i ) que establece i. El patrón de asociación espacial se
calculó a partir de la comparación entre ai =
∑S
j=1 aij , y una distribu-
ción de Poisson ajustada con el parámetro ei =
∑S
j=1 eij . A partir del
cálculo de e−i (ei − z0,05/2
√
ei/T ) y e
+




si = 1 si ai > e
+
i
si = −1 si ai < e−i
si = 0 si ai > e
−
i y ai < e
+
i ,
donde si es el balance neto de todas las asociaciones que realiza la especie
i. La importancia que tienen las especies asociativas en la comunidad se
calculó como la proporción de especies con patrón de asociación positivo
en la red (Rs = s+/S donde s+ es el número de especies con patrón
de asociación positiva, si = 1)3. Se distinguió entre los patrones de aso-
ciación para los arbustos y para las herbáceas.
3. Nivel de comunidad (RS×S). Se analizó la conectividad de la red,
la conectancia y el patrón de asociación. La conectividad de la red se
calculó como el número de asociaciones no neutrales totales en el sis-
tema (K =
∑S
i=1 ki/2, porque la red es simétrica) y la conectancia como
el porcentaje de asociaciones no neutrales presentes en la red respecto
al máximo número de conexiones posibles (C = 2K/S(S − 1)). Tam-
bién se calculó el número de conexiones por especie (Rn = 2K/S) como
medida de la aleatorización del patr|'on espacial de la comundiad. El pa-
trón de asociación de la comunidad se calculó comparando el número de
co-ocurrencias totales del sistema (A =
∑S
i=1 ai), con el número de co-
ocurrencias totales esperadas (E =
∑S
i=1 ei). La interacción dominante
en la comunidad se calculó como la diferencia relativa de las asociaciones
de la comunidad y las asociaciones esperadas (R = (A−E)/E). Si R > 0
tendremos que la comunidad está dominada por las interacciones positi-
vas, mientras que si R < 0 está dominada por las interacciones negativas.
Si R ≈ 0 las interacciones positivas y negativas están equilibradas en la
comunidad. Conforme mayor sea el valor de |R| la dominancia de la in-
teracción será mayor.
3Sólo se calculó la importancia de las asociaciones positivas para RSS y RS debido a
las limitaciones que la distribución de Poisson tiene para detectar asociaciones negativas
teniendo en cuenta los valores de abundancia de las especies presentes en las comunidades
muestreadas (Apéndice II).
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La estructura de la comunidad vegetal en función de su red de asociación se
caracterizó mediante el análisis de los módulos de la red. Un módulo es un
conjunto de nodos de la red que presentan mayor densidad de interacciones
entre ellos que con el resto de nodos de la red [128]. Estos módulos juegan un
papel fundamental dentro de la funcionalidad de la red, y habitualmente están
formadas por nodos que comparten características similares. Por ejemplo, en
redes tróficas los módulos están formados por especies cercanas filogenética-
mente, con tamaños similares y que comparten el mismo hábitat [242], y en
redes de plantas-polinizadores los módulos están formados por especies con la
misma fenología [52].
Cada una de las redes de asociación espacial se dividió enM módulos atendien-
do a un criterio de equilibrio estructural. En redes con conexiones positivas
y negativas, se considera que la red está equilibrada cuando todas las conexio-
nes entre los nodos dentro de un mismo módulo son positivas, mientras que
todas las conexiones entre nodos pertenecientes a módulos distintos son nega-
tivas [280]. Según este criterio, en nuestro caso asumimos que cada módulo Mi
representa un tipo particular de mancha de vegetación formada por especies
concretas, las cuales sólo se asocian entre sí y no con el resto de especies de la
comunidad (Figura 9). En caso de que aparezcan grupos de especies aisladas
(i.e., grupos de nodos que no se conecten entre ellos), los consideramos como
módulos diferentes (i.e., manchas de vegetación diferentes). Las especies que
no presentan asociaciones significativas no se incluyeron en ningún módulo y
su proporción se definió como Iso (Iso = 1− S′/S).
Bajo este criterio no todas las redes pueden estar perfectamente equilibradas
(todas las conexiones cumplen el criterio de equilibrio) por lo que se uti-
liza un índice de frustración para evaluar este desequilibrio (F = ((kMi 6=
+1) + (kMi,Mj 6= −1))/K, donde kMi es el conjunto de conexiones dentro de
Mi, y kMi,Mj es el conjunto de conexiones entre Mi y Mj). La organización
en módulos de la red más equilibrada es la que minimiza F 4. En nuestro caso
F indica la especificidad de las manchas de vegetación en la comunidad (i.e.
las mismas especies aparecen siempre asociadas en un mismo tipo de mancha),
con más especificidad a valores de F menores.
En las redes divididas en módulos atendiendo al criterio de equilibrio estruc-
tural se evaluó el papel de los nodos en la red mediante el grado intramódulo y
el coeficiente de participación [128]. El grado intramódulo (Di) determina có-






4En nuestro caso todas las redes de asociación espacial presentan valores de frustración
<0,1 por lo que parece que en general las manchas de vegetación están equilibradas.
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Figura 9: Módulos según el criterio de equilibrio estructural en las redes de asociación
espacial planta-planta. En una red equilibrada (arriba izquierda) los nodos dentro de un
mismo módulo (rojo, verde, azul o morado) se conectan positivamente entre ellos () y
negativamente con los nodos de otros módulos (- - -). Esta red se representa mediante una
matriz (arriba derecha) donde las conexiones positivas se concentran en la diagonal y las
conexiones negativas se concentran lejos de ella. En las redes planta-planta cada módulo
representa un tipo determinado de mancha de vegetación (abajo), formado por especies que
se asocian entre sí pero no con las especies presentes en otras manchas.
donde kiMi es el número de conexiones de i dentro del módulo Mi, ¯kMi es la
media de conexiones por nodo en Mi, y σkMi es la desviación estándar de kMi
para los nodos pertenecientes a Mi. Valores de Di positivos indican que i está
muy conectado con el resto de nodos en su módulo, mientras que valores de Di
negativos indican que i está poco conectado al resto de nodos de su módulo.
En nuestro caso, Di indica la capacidad de agregación que tienen las especies
dentro de las manchas de vegetación donde aparecen.
El coeficiente de participación (Pi) determina cómo se conecta un nodo i al







donde kiMi es el número de conexiones de i dentro del módulo Mi y ki es el
número total de conexiones de i. Valores de Pi similares a 1 indican que i se
conecta homogéneamente a todos los módulos de la red, mientras que valores
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de Pi similares a 0 indican que la mayoría de conexiones de i se concentran en
un módulo concreto. En nuestro caso, Pi representa la importancia que tienen
las especies a la hora de formar las diferentes manchas de vegetación de la
comunidad5.
El rol que los nodos desempeñan dentro de la red puede ser descrito mediante
sus valores Di y Pi [128]. Este rol se relaciona con su función conectando
nodos dentro de los módulos y conectando módulos entre sí. Se definen 7 roles
universales (Figura 10):
1. No hubs, nodos con Di < 2, 5. Pueden clasificarse como:
a) Ultraperiféricos (R1), nodos con todas sus conexiones dentro de
un mismo módulo (Pi ≈ 0).
b) Periféricos (R2), nodos con al menos el 60% de sus conexiones
dentro de un mismo módulo (Pi < 0, 625).
c) Conectores (R3), nodos con al menos la mitad de sus conexiones
dentro de un mismo módulo (0, 625 < Pi < 0, 8).
d) Huérfano (R4), nodos con menos del 35% de sus conexiones dentro
de un mismo módulo. Propiamente no se pueden considerar como
parte de un módulo concreto.
2. Hubs, nodos con Di > 2, 5. Pueden clasificarse como:
a) Provinciales (R5), nodos con al menos 5/6 de sus conexiones den-
tro de un mismo módulo (Pi < 0, 3).
b) Conectores (R6), nodos con al menos la mitad de sus conexiones
dentro de un mismo módulo (0, 3 < Pi < 0, 75).
c) Huérfanos (R7), nodos con menos de la mitad de sus conexiones
dentro de un mismo módulo. Propiamente no se pueden considerar
como parte de un módulo concreto.
Las especies importantes estructurando la comunidad presentarán valores ele-
vados de Di y Pi dentro de la red. Por ello, se definió la importancia de las
especies agregando otras especies en las manchas de vegetación (p(D)) y la
importancia de las especies diferenciando las manchas de vegetación (p(P )) a
partir de la distribución acumulada de los valores de Di y Pi. La importancia
de una especie se calculó como la probabilidad de encontrar otra especie en la
comunidad con valores de Di y Pi inferiores al suyo. Consideramos que una
5Para calcular Di y Pi se emplearon todas las conexiones que realiza i, incluyendo las
conexiones negativas dentro de un mismo módulo y positivas entre módulos distintos, ya que
al ser pocas estas conexiones (F < 0, 1 para todas las redes) no modifican la interpretación
biológica de los índices.
Material y Métodos 47

















R1 R2 R3 R4
R5 R6 R7
Figura 10: Roles universales de los nodos para una red organizada en módulos. Los nodos
que conecten muchos nodos dentro de su módulo serán hubs (Di > 2, 5) mientras que los que
conecten pocos serán no hubs (Di < 2, 5). Los nodos que conecten módulos entre sí serán
conectores (R3 y R6), los que no conecten módulos serán periféricos o provinciales (R1, R2
y R4), y los que no formen parte de un módulo concreto serán huérfanos (R4 y R7) (figura
adaptada de [128]).
especie es importante si su valor p es mayor de 0.8 (i.e. la especie presenta
valores de Di y/o Pi mayores que el 80% de las especies de la red).
Sin embargo, siempre es posible conseguir redes perfectamente equilibradas
si se emplea un criterio de equilibrio estructural relajado. Atendiendo a
este criterio, se agrupan dentro de un mismo módulo Mi a nodos que inte-
raccionan entre sí con el mismo tipo de conexión (positiva o negativa), y que
además interaccionen del mismo modo (positiva o negativamente) con los no-
dos pertenecientes a Mj [95]. Usando este criterio todas las redes pueden estar
perfectamente equilibradas siempre que se dividan en un número suficiente de
módulos. Según este criterio, en nuestro caso asumimos que cada módulo Mi
representa una estrategia de asociación dentro de la comunidad, y está formado
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Figura 11: Módulos según el criterio de equilibrio estructural relajado en las redes de aso-
ciación espacial planta-planta. En una red equilibrada (arriba izquierda) los nodos dentro de
un mismo módulo (rojo, verde, azul o morado) se conectan del mismo modo entre ellos (po-
sitiva, ; o negativamente, - - -) y del mismo modo con los nodos de cada uno de los otros
módulos. Esta red se representa mediante una matriz (arriba derecha) donde los módulos
pueden organizarse para que las conexiones negativas se concentren en la esquina superior
izquierda y las conexiones positivas se concentren en la esquina inferior derecha. En las redes
planta-planta cada módulo representa una estrategia de asociación determinada, como por
ejemplo especies que no se asocian con ninguna otra (rojo), especies que siempre aparacen
asociadas (morado) y especies que se asocian a determinadas especies pero no a otras (verde
y azul).
por especies que se asocian de la misma forma con el resto de especies en la
comunidad (Figura 11).
Cada una de las redes de asociación espacial se dividió en M módulos para
formar una red perfectamente equilibrada bajo el criterio de equilibrio relaja-
do (i.e. todas las conexiones dentro de M i y todas las conexiones entre M i y
M j tienen el mismo signo). Una vez obtenida la red equilibrada, se añadieron
cuando fuera necesario 2 módulos específicos: M+, que incluye todas las es-
pecies que sólo presentaban asociaciones positivas (kij = 1,∀kij ∈ (kix, kxi)); y
M−, que incluía todas las especies que sólo presentaban asociaciones negativas
(kij = −1, ∀kij ∈ (kix, kxi)). Estos módulos tienen un significado ecológico es-
pecífico ya que incluyen a las especies que sólo se asocian al resto (M+, especies
facilitadas) y a las especies que sólo se segregan del resto (M−, especies com-
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petitivas). Las especies que no presentaban ninguna conexión fueron incluídas
en otro módulo específico denominado M0. Normalmente, las plantas que se
distribueyn aleatoriamente son especies ruderales que presentan ciclos vitales
cortos y colonizan cualquier tipo de ambiente. Las especies con asociaciones
positivas y negativas se agrupan dentro de los módulos Mx (M I ,M II ,...) y su
significado ecológico es más complejo. Nosotros consideramos que en estos mó-
dulos se incluyen las especies "nodriza", ya que suelen ser especies adaptadas
al estrés ambiental que compiten con el resto de especies dominantes mientras
que facilitan a las especies menos adaptadas. Sin embargo, en estos módulos
también se incluyen especies facilitadas que no permiten el establecimiento de
otras especies en el interior de las manchas que ellas ocupan, por lo que los
resultados deben tomarse con precaución.
En las redes divididas en módulos atendiendo al equilibrio estructural relajado
se analizó la organización de las interacciones dentro de la red comparando el
número de conexiones reales en cada módulo con el número de conexiones es-
peradas. Para ello, se calculó el error cuadrático medio normalizado (NRMSE)
entre las asociaciones reales de cada módulo (KM
i
) y el número de asociaciones
esperadas basadas en el tamaño del módulo (KM
i
e = S
M i/(S − SM0), no se
consideró el módulo M0 ya que todas sus especies tienen ki = 0)6. De este
modo, NRMSE =
√
((KM i −KM ie )/KM i)2 = (KM
i − KM ie )/KM
i
. Si las
conexiones se distribuyen según lo esperado en un módulo, éste tendrá valores
de NRMSE similares a 0, mientras que si el módulo presenta más o menos
conexiones tendremos valores de NRMSE positivos o negativos respectiva-
mente. En nuestro caso, si un módulo presenta más conexiones de las esper-
adas significa que dicho módulo juega un papel más importante estructurando
la comunidad vegetal.
Hipótesis y predicciones.
Para las hipótesis de trabajo específicas se presentan las siguientes predic-
ciones:
1. H1. La organización espacial de la vegetación en zonas áridas es un
indicador de los mecanismos subyacentes por los que interaccionan las
especies vegetales.
a) Capítulo III. En los ecosistemas con menor capacidad de infil-
tración en el suelo desnudo la comunidad vegetal presentará valo-
res de agregación espacial (α) mayores debido a las interacciones
de facilitación que promueven una mayor infiltración de agua bajo
6El tamaño del módulo M0 es KM
0
= S − S′
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las plantas. Además, los sitios con valores de agregación mayores
presentarán mayores valores de riqueza de especies ya que las in-
teracciones de facilitación permiten el establecimiento de un mayor
número de especies.
2. H2. La estructura de las redes de asociación planta-planta en zonas ári-
das es similar a la de otras redes ecológicas.
a) Capítulo IV. Las redes de co-ocurrencia espacial serán disasorta-
tivas y su distribución de conexiones será principalmente potencial
o potencial truncada como las redes mutualistas. Esto se debe a
que la co-ocurrencia espacial en las comunidades vegetales áridas se
establece principalmente entre las especies nodriza y numerosas
especies facilitadas que se establecen debajo de su dosel.
3. H3. La estrategia de vida determina el papel de las especies vegetales
dentro de la red.
a) Capítulo IV. Las especies competitivas tendrán menos conexiones
(ki) conforme aumentan su abundancia (ni) ya que van desplazando
al resto de especies de la comunidad vegetal. Las especies nodriza
tendrán más co-ocurrencias conforme aumente su abundancia ya
que permiten el establecimiento de más especies bajo su dosel. Las
especies facilitadas tendrán más co-ocurrencias conforme aumente
su abundancia ya que al establecerse en el interior de las manchas de
vegetación, si aumentan su abundancia aparecerán en más manchas
y co-ocurrirán con más especies.
b) Capítulo V. En la zona de matorral abierto S. tenacissima entra
en la comunidad como una especie competitiva y conforme aumenta
su abundancia (nst) tendrá menos conexiones (kst) ya que despla-
zará al resto de especies de la comunidad vegetal. En la zona de
estepa S. tenacissima coexiste con numerosas especies adaptadas a
su presencia y actúa como nodriza, por lo que conforme aumente su
abundancia tendrá más co-ocurrencias ya que permitirá el estable-
cimiento de más especies. Esta relación será más fuerte en los sitios
con pendiente elevada ya que S. tenacissima es menos competitiva
en este ambiente.
c) Capítulo VI. Las asociaciones positivas entre los arbustos y entre
las herbáceas serán poco importantes (RSS ≈ 0) ya que compiten
por los mismos recursos. Sin embargo, las asociaciones positivas
entre arbustos y herbáceas serán importantes (Rss > 0) ya que los
arbustos facilitarán a las herbáceas. En general los arbustos serán
poco asociativos (Rs ≈ 0) ya que no necesitan ser facilitados para
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sobrevivir, mientras que las herbáceas serán asociactivas (Rs > 0)
ya que necesitarán de esta asociación para sobrevivir.
d) Capítulo VII. En zonas con mayor aridez sin pastar las especies
gipsófilas tendrán mayor importancia estructurando la comunidad
(Di y Pi) ya que al poder establecerse en estos ambientes modifican
las condiciones ambientales de su entorno y permiten el estableci-
miento de otras especies que de otro modo no podrían sobrevivir.
4. H4, Las interacciones entre especies vegetales determinan su organi-
zación espacial en manchas.
a) Capítulo IV. Las especies competitivas presentarán valores de
agregación (αres) mayores conforme menos conexiones establezcan
(ki) ya que formarán manchas monoespecíficas y desplazarán al
resto de especies de la comunidad. Las especies facilitadoras no
presentarán relación entre su valor de αres y sus conexiones (ki)
ya que forman manchas independientemente de las especies con las
que co-ocurran. Las especies facilitadas presentarán valores de αres
mayores conforme más conexiones establezcan (ki) ya que necesitan
establecerse en el interior de las manchas para sobrevivir.
5. H5, El estrés al que se ven sometidas las comunidades vegetales deter-
mina la estructura de sus redes de asociación.
a) Capítulo V. En los sitios donde hay mayor estrés (zonas con S.
tenacissima abundante en el matorral y zonas con S. tenacissima
escasa en la estepa) la distribución de conexiones será potencial
ya que las co-ocurrencias se concentrarán en un grupo reducido de
especies responsables de la formación de las manchas de vegetación.
b) Capítulo VII. En zonas con mayor aridez sin pastoreo y en las
zonas con menor aridez pastadas la organización modular de la red
será más equilibrada (menor F ) ya que la comunidad presentará
una organización en manchas de vegetación más específica puesto
que la mayoría de especies necesitarán de interacciones con otras
especies para sobrevivir.
c) Capítulo VIII. En los sitios donde hay mayor intensidad de pas-
toreo la red presentará menos módulos (M) ya que se seleccionarán
las estrategias de asociación especializadas en resistir el pastoreo.
Las conexiones se concentrarán en los módulos formados por las
especies nodriza (NRMSE >> 0 en Mx) ya que facilitan a nu-
merosas especies que sólo pueden sobrevivir estableciéndose bajo su
dosel.
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H6, El estrés al que se ven sometidas determina el balance de las inter-
acciones positivas y negativas en las comunidades vegetales.
a) Capítulo VI. En las zonas con intensidad de pastoreo intermedio
las interacciones positivas tendrán su máxima importancia (Rss, Rs
y R) ya que las especies necesitarán asociarse para sobrevivir y la
comunidad aún no habrá sido dominada por las especies resistentes
al pastoreo.
Programas empleados en los análisis.
Matlab (MATLAB 7.8.0, The MathWorks Inc., Natick, MA, 2009 ). Se
empleó para calcular las características generales de cada zona de estudio
(Capítulo II ), la distribución espacial con la K de Ripley (Capítulo III ), cons-
truir la matriz adyacente en las redes de co-ocurrencia (Capítulo IV y V ), y
calcular la conectividad, conectancia, distribución de conexiones y grado de
vecino más próximo (Capítulo IV ).
Fracsys (http : //jescos.unizar.es/CursoMESAarchivos/FRACSY S.htm).
Se empleó para calcular la autoorganización espacial de las especies (Capítulo
III y IV ).
SPSS (SPSS Statistics for Windows, Version 17.0. SPSS Inc., Chicago, IL,
2008 ). Se empleó para calcular las relaciones entre variables y la distribución
de conexiones (Capítulo V ).
R (R: A Language and Environment for Statistical Computing, version 2.10.0,
2.15.2 and 3.0.0, R Development Core Team, Vienna, Austria, 2005 ). Se em-
pleó para analizar la relación entre las variables del suelo y espaciales (Capítulo
III ), construir la matriz adyacente en las redes de asociación espacial (Capítulo
VI, VII y VIII ), calcular las asociaciones de las especies y de la comunidad
(Capítulo VI ), analizar la correlación entre la intensidad de pastoreo y las vari-
ables de la red (Capítulo VIII ) y comparar las conexiones reales y esperadas
de los módulos (Capítulo VIII ).
Pajek (Pajek - Program for Large Network Analysis, V. Batagelj, A. Mrvar.
Home page http://vlado.fmf.uni − lj.si/pub/networks/pajek/). Se empleó
para definir los módulos de las redes perfectamente equilibradas mediante el
criterio de equilibrio y el criterio de equilibrio relajado (Capítulo VII y VIII ).
Netdraw (NetDraw Software for Network Visualization, Borgatti, S.P., Ana-
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lytic Technologies: Lexington, KY, 2002 ). Se empleó para dibujar las redes de
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ABSTRACT
Water redistribution from bare soil to vegetation
patches is a key feature of semi-arid ecosystems, and
is responsible for their patchy vegetation patterns.
The magnitude of water redistribution depends on
the properties of the bare soil (which determine the
amount of water run-off) and the capacity of veg-
etation patches to trap water run-on. We examined
the relationships between plant spatial patterns,
water infiltration into bare soil, and plant commu-
nity composition in semi-arid sites with different
hydro-physical properties (silty and gypseous soils)
in NE Spain. We also studied the effect of two
stressors, aridity and grazing, on water infiltration
and plant spatial patterns. Our results indicate a
negative correlation of bare soil sorptivity (the
capacity to absorb water by capillarity) and vege-
tation aggregation. There was a strong positive
correlation between perennial grass cover and the
spatial aggregation of vegetation, but aggregation
was not associated with positive associations of
different plant types. The aggregation of vegetation
was positively correlated with species richness and
the overall extent of vegetation cover. Grazing
reduced water infiltration into silty soils, which are
prone to compaction. In contrast, soil crust affected
the hydrology of gypseous soils, especially in the
most arid sites, where grazing increased infiltration,
reducing surface sealing due to breaking of the soil
crust. Together, our results suggest that biotic and
abiotic factors affect the hydro-physical properties
of soils in the semi-arid ecosystems of NE Spain,
which is linked to the plant communities through
the spatial distribution of plants.
Key words: aridity; ecohydrology; infiltration;
livestock grazing; soil compaction; soil crust; Veg-
etation spatial aggregation; water run-off; water
run-on.
INTRODUCTION
Water redistribution is fundamental to the function
of ecosystems in arid and semi-arid regions (Sha-
chak and others 1998), often called ‘‘source-sink’’
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(Cerda 1997; Imeson and Prinsen 2004) or ‘‘trig-
ger-transfer-reserve-pulse’’ systems (Ludwig and
others 2005). Spatially discontinuous vegetation
cover plays a major role in the redistribution of
water in these ecosystems (Cerda 1997; Ludwig
and others 2005; Bautista and others 2007). In
particular, water infiltration is typically low in
open (inter-patch) areas because of surface sealing
by the soil crust and compaction; as a result, these
areas have extensive water run-off and are con-
sidered ‘‘sources’’ of water run-off (Noy-Meir
1973). In contrast, vegetation patches have loose
particles near the soil surface and macropores
created by roots that enhance water infiltration
(Joffre and Rambal 1993; Maestre and others
2002; Bedford and Small 2008; Segoli and others
2008); hence these areas are considered ‘‘sinks’’
for water run-on (Bhark and Small 2003; Ludwig
and others 2005; Arnau-Rosalen and others 2008).
Thus, water accumulates where there is existing
plant growth and this promotes additional plant
growth, a positive feedback loop (Rietkerk and
others 2004). This positive feedback loop has sig-
nificant consequences for arid and semi-arid eco-
systems, because it increases the capacity for
greater biomass and biodiversity (Shachak and
others 1998; Aguiar and Sala 1999), allows better
recovery from perturbations, and increases the
success of ecosystem restoration (Suding and
others 2004; Pueyo and others 2009).
Thus, two coupled processes contribute to the
accumulation of water in vegetation patches in
these environments: water run-off from bare areas
(source) and water run-on to vegetated sites (sink)
due to the presence of vegetation. The surface
properties of bare soil are responsible for water run-
off (Rietkerk and others 1997). In particular, the
presence of surface crust (Tongway and others
2001; Mills and others 2009) obstructs soil pores
and reduces infiltration (Eldridge and others 2010).
Soil compaction can also slow infiltration, limit
water penetration to shallow layers, and enhance
run-off and evaporative processes (Hamerlynck and
others 2002). In vegetation patches, the amount of
water run-on depends on the capacity of the vege-
tation to increase water infiltration (Abrahams and
others 1995; Pockman and Small 2010). This infil-
tration is affected by root characteristics (Callaway
2007; Wainwright 2009), the extent of physical–
chemical soil modification by roots, the biological
activity of the root systems (Asbjornsen and others
2011), and the interception of water run-on from
the aerial parts of the plants (Bautista and others
2007; Mayor and others 2009).
External biotic and abiotic factors can also affect
the redistribution of water to vegetation patches.
For example, livestock trampling increases soil
compaction, thereby reducing water infiltration
(Schlesinger and others 1990; Castellano and
Valone 2007; Dunne and others 2011) and poten-
tially increasing water flow to vegetation patches
(Stavi and others 2009). However, modest tram-
pling (associated with light stocking rates) can in-
crease water infiltration because it leads to removal
of the topsoil crust (du Toit and others 2009).
Second, the difference between the soil moisture
beneath vegetation patches and bare soil is larger as
aridity increases (D’Odorico and others 2007;
Thompson and others 2010). As aridity increases,
soil crusts become stronger, water infiltration rates
are reduced (Lavee and others 1998), and this
increases the amount of run-off directed towards
vegetation patches.
In arid and semi-arid ecosystems, plant patchiness
is an indication of ‘‘source-sink’’ water redistribu-
tion (Imeson and Prinsen 2004; Rietkerk and others
2004). Theory suggests that, when the amount of
water redistribution from bare soil to vegetation
patches increases, that vegetation biomass will be
concentrated in patches and plant spatial pattern will
be more marked (Rietkerk and others 1997; Pueyo
and others 2008). The relationship between plant
spatial pattern and hydrological processes in patchy
environments is well known (Tongway and others
2001), but there is insufficient empirical support for
this relationship in many ecosystems to verify
underlying assumptions (Bautista and others 2007).
In addition, it is uncertain whether plant spatial
pattern is associated with ecosystem capacity for
high productivity and diversity (Maestre and Escu-
dero 2009; Ke´fi and others 2010).
This study had several major objectives (Fig-
ure 1A). The first objective was to examine the
relationship between plant spatial pattern and
water infiltration in bare soil (1a in Figure 1A, an
indicator of water run-off) and plant community
composition (1b in Figure 1A, to identify the
capacity of the predominant vegetation to con-
centrate water run-on and create an aggregated
vegetation pattern). We also investigated the asso-
ciations of plant spatial patterns with other indi-
cators of ecosystem health, such as plant species
richness and plant cover (1c in Figure 1A). Our
second objective (2 in Figure 1A) was to assess the
effect of aridity and livestock grazing on water
infiltration and plant spatial patterns in sites with
contrasting hydro-physical soil properties (silty and
gypseous soils).
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We predicted that vegetation would be more
aggregated in ecosystems where bare soil has a
lower capacity for water infiltration, because more
of the water will move to vegetation patches
through run-off, and plants will fail to establish in
the bare soils. To assess the relationship between
plant community composition and plant spatial
pattern, we identified the predominant plant types
associated with an aggregated spatial pattern of
vegetation and their spatial associations with other
plant types. With respect to the second objective,
we hypothesized that water infiltration of bare soil
will be greater and vegetation will be less aggre-
gated under mildly arid conditions than under
severely arid conditions, because of differences in
the soil crust and soil compaction. We also
hypothesized that grazing would have a different
effect on water redistribution in soils that are prone
to compaction (for example, silty soils) and in soils
that are influenced by the presence of crust (for
example, gypseous soils). In the former, we expect
that grazing would increase soil compaction, lead-
ing to decreased water infiltration of bare soil,
increased water redistribution to vegetation pat-
ches, and to more aggregation of vegetation. In the
later, we expected that the trampling associated
with grazing would remove surface crust (Heady
and Child 1994), leading to increased water infil-
tration of the bare soil, and to less aggregation of
vegetation. In addition, the presence of highly
specialized flora (gypsophytes) in gypsesous soils
might partially uncouple the relationship of plant
spatial pattern with ecohydrology by other eco-
logical mechanisms determining plant spatial
patterns. Gypsophytes have certain traits (for
example, mucilaginous seed coats) that allow them
to attach to and germinate in the intact soil crust
(Escudero and others 1999). However, many
gypsovags (regionally common species that can
occur in gypseous soils but are not specialized for
this soil type) lack these traits, so these plants may
find more suitable conditions for their establish-
ment beneath the canopy of other plants rather




This study was conducted in the Middle Ebro Valley
(NE Spain, 4131¢N 037¢W; Figure 1B), a region
with semi-arid Mediterranean climate, average
annual temperature of 15C (at 250 m a.s.l., Zara-
goza station, n = 50 years), and average annual
precipitation of 353 mm year-1. The Middle Ebro
Valley is an ideal location for investigation of the
relationship between water infiltration processes
and plant spatial patterns in semi-arid environ-
ments, because this region has a variety of ecosys-
tems with different soil types, different plant










































































soil properties and plant
communities, and the
influence of external
factors. Numbers refer to




properties of the bare soil,
but not the modifications
of soils that occur under
the vegetation patches.
B Study area and location
of field sites.
Water Infiltration and Plant Spatial Patterns in Drylands
Silty and gypseous soils, which have markedly dif-
ferent hydro-physical properties, are predominant
in this region. The bare areas of silty soils have very
low water infiltration because of high soil compac-
tion (Pueyo and others 2009; Moret and others
2011), so rainfall generates a large amount of water
run-off. On the other hand, gypseous soils are highly
permeable (Desir 2002), but tend to develop physical
and biological soil crusts, hampering water infiltra-
tion, and seed establishment (Escudero and others
1999; Pueyo and others 2007).
The landscape has low hills and flat-bottomed
valleys and the elevation ranges from 127 to
approximately 800 m a.s.l in the study area. Most
of the vegetation on the hills is shrubland (with
species such as Rosmarinus officinalis L.) and gypso-
phytes (for example, Helianthemum squamatum
(L.)Pers) occur in gypsum outcrops. Lygeum spartum
L. steppe and scarce scrub of Salsola vermiculata L.
and Artemisia herba-alba Asso are predominant in
the uncultivated bottom valleys (Braun-Blanquet
and Bolo`s 1957). Land use in the area is based on a
traditional agro-pastoral system that involves dry
cereal croplands and extensive sheep (Rasa ara-
gonesa) production (Pueyo 2005).
Field Surveys
Field surveys were conducted in gypseous and silty
soils in locations with different levels of aridity and
grazing. In particular, we selected two locations on
gypseous and silty soils in the most arid region and
in a less arid region of the study area. Each location
included nearby ungrazed and grazed areas
(Figure 1B; Table 1). Topography and types of
human activities (for example, livestock grazing)
were similar among the field sites. Farmers did not
use the ungrazed areas because they were inac-
cessible or located within a natural reserve. Grazed
areas had livestock densities less than 0.7 head
ha-1 year-1 (Pueyo 2005). In May and June of
2010, the hydro-physical properties of the soils,
plant spatial patterns, and plant community com-
position were assessed at each study site.
Hydro-physical Soil Properties
The saturated hydraulic conductivity (K) and
sorptivity (S) of soils were measured at eight sam-
pling points per site (n = 64) before and after
removal of the surface crust (top 1 cm of soil), by
use of a tension disc infiltrometer (base radius,
R = 50 mm) (Perroux and White 1988). Measure-
ments were taken in open unvegetated areas. We
applied a thin layer of commercial sand (grain size,
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the disc and soil. The maximum infiltration time
was 15 min. Flow readings, which are based on the
decrease in the level of the water reservoir, were
recorded automatically every 5 s by use of a ±0.5
psi pressure transducer that was installed at the
bottom of the reservoir (Casey and Derby 2002)
and connected to a datalogger (CR1000, Campbell
Sci,). We calculated K and S using transient cumu-
lative infiltration based on the method of Vander-
vaere and others (2000), which only uses the
cumulative water infiltration curve and the initial
and final soil water content. The initial soil water
content was estimated using soil core samples
(diameter = 50 mm, length = 50 mm). All soil
samples were dried at 50C for 48 h and weighed to
calculate the initial volumetric water content. The
final soil water content was based on samples taken
from the upper few centimeters of soil just after the
disc infiltrometer was removed from the soil surface.
The three-dimensional steady state infiltration
flux, q3D (mm s-1), was estimated based on K and
S as described by Haverkamp and others (1994),
q3D ¼ K þ cS2
R hfh0ð Þ, where c is a constant (0.75)
(Angulo-Jaramillo and others 2000), and h0 and hf
indicate the initial and final soil volumetric water
content, respectively.
Plant Spatial Patterns and Community
Composition
We measured plant spatial patterns at two levels to
identify the main factors involved in the formation
of the spatial patterns: the overall spatial patterns of
vegetation cover (with no consideration of indi-
vidual plants and species) and the spatial pattern of
individual plants.
Overall vegetation cover is a good indicator of
aboveground biomass (Flombaum and Sala 2007),
so the spatial pattern of vegetation cover is equiv-
alent to the plant spatial pattern predicted by
mechanistic models that describe the spatial pattern
of vegetation biomass without consideration of
species (Rietkerk and others 2002; Pueyo and others
2008). In those mechanistic models, the presence of
vegetation biomass in patches indicates a water
concentration mechanism due to plant–water
infiltration feedback. Thus, we established six 250-
m linear transects at each site (n = 48) to investigate
the spatial pattern of vegetation cover. The presence
of plant species or bare soil was recorded every
20 cm using the point intercept method (Goodall
1952). The presence of vegetation cover was
assigned to transect points where plants were
present. Detrended fluctuation analysis (DFA) was
used to quantify the spatial pattern of vegetation
cover. This procedure provides a one-dimensional
index of the spatial autocorrelation of vegetation
(Alados and others 2003). For each 250-m linear
transect x, every recorded point i was assigned a
value of +1 if vegetation cover was present
(x(i) = +1), and a value of -1 if there was no veg-
etation (x(i) = -1). This binary data sequence was
transformed into a cumulative sequence, y, as
yðsÞ ¼Psi¼1 xðiÞ, where s is the displacement of the
sequence after s steps. The sequence has a total
length of N. In DFA, this cumulative sequence is
divided in N/b non-overlapping boxes, where b is
the number of intercept points inside each box. A
regression line was calculated for each box of size b
(that is, yb(s) was regressed on s), and the average of
the residual variance for each b was calculated as
F2ðbÞ ¼ P ybðsÞ  y^bðsÞð Þ2

N. This procedure was
repeated for different b values (4, 8, 16,…, and 256
points) along the first 1,024 points in each transect
(N = 1,024). The scale of the relationship was cal-
culated as F(b)  ba, where a values near 0.5 indi-
cate a random distribution and values greater than
0.5 indicate long-range autocorrelation (that is,
vegetation aggregated in patches). DFA a value is
independent of the abundance of vegetation cover
from 10 to 90%. Peng and others (1992), Alados
and Weber (1999), and Alados and others (2003)
provide more details about the DFA procedure.
DFA was computed with DRASME 2009 software
(freely available at http://www.ipe.csic.es/equip-
ment1).
We analyzed the spatial pattern of individual
plants using one 100-m transect per site (n = 8) to
identify the effect of interactions among individual
plants on the observed vegetation patterns. We
recorded the location and species of every individ-
ual plant using the line intercept method (Bonham
1988) along the transects. The cover data were
converted to a point pattern by assigning the
location of each plant in the central point of the
cover of each individual overlapping the line. Rip-
ley’s K function was used as the one-dimensional
point pattern to characterize the spatial pattern of
the one-dimensional mapped points of individual
plants along the transect (Cowling 1998; Dale




ij kij, where A
is the length of the transect, n is the number of
points recorded in the transect, kij is 1 if the dis-
tance between points i and j is <d, and 0, other-
wise. wij = 1/pij is a weight for edge effects, where
pij ¼ eþd2d , and e is the distance from point i to the
overlapping end of the transect.
The bivariate extension of Ripley’s K function was
used to measure the degree of association between





Water Infiltration and Plant Spatial Patterns in Drylands
w1ij kij, where 1 and 2 are the two plant types. The
expected K^ðdÞ under spatial randomness is 2d in the
univariate and the bivariate spatial patterns. We
calculated the difference between expected and the
observed values using Ripley’s L^ðdÞ, using
L^ðdÞ ¼ K^ðdÞ
2
 d. L^ðdÞ ¼ 0 when the points are ran-
domly distributed, L^ðdÞ[0 when points are aggre-
gated, and L^ðdÞ<0 when the points are uniformly
distributed (Dale 1999).
Plant species composition was quantified using
species richness (number of species per transect).
Plant type composition was assessed by classifying
plant species based on growth form (Cornelissen
and others 2003), and assignment to one of three
groups based on the potential role in soil water
infiltration: (i) annual plants, (ii) dwarf shrubs and
shrubs, and (iii) perennial grasses. Annual plants
would not have a significant role in water infiltra-
tion because they do not have well-developed root
systems and only form sparse patches that cannot
intercept water run-off (Bautista and others 2007).
Dwarf shrubs and shrubs promote water infiltration
into the soil (Tongway and others 2001; Bhark and
Small 2003), whereas perennial grasses would be
even more efficient in the trapping of water run-on
than shrubs, because of the density of their aerial
parts and their ability to create channels and mac-
ropores under the canopy (Abrahams and others
1995; Eldridge and others 2010; Pockman and
Small 2010).
Plant species richness and the frequency of plant
types were calculated for each of the 250-m linear
transects (n = 48). In addition, the percent of bare
soil in each transect was used as an indicator of a
site’s susceptibility to degradation (Kirkby and
others 1990). At the gypseous sites, the percent of
gypsophytes and gypsovags in each transect were
calculated because these plants are surrogates for
unmodified and modified conditions on gypseous
soils, respectively (Pueyo and others 2007).
Statistical Analysis
Spearman’s rank correlation test was used to assess
the significance of relationships between the
hydro-physical properties of soil and the spatial
pattern of vegetation cover. Linear mixed-effects
models, with sampling locations as a random factor
were used to assess the relationship between the
spatial pattern of vegetation cover and the com-
position of the plant community.
Randomization tests were used to assess the sig-
nificance of the univariate and bivariate L^ðdÞ.
Complete spatial randomness (CSR) was the null
model for the univariate L^ðdÞ. Independence of the
bivariate patterns was the null model for the
bivariate L^ðdÞ; this is equivalent to the CSR, but
when the bivariate spatial pattern is randomized,
the spatial pattern of each variable must be
retained. We generated random spatial patterns by
randomly shifting one entire spatial pattern relative
to the other (Wiegand and Moloney 2004). Anal-
yses of point patterns and comparisons with null
models were performed with MATLAB R2010b.
We used linear mixed-effects models for the
analysis of the effects of soil type, aridity, and
grazing on the hydro-physical properties of soils
and on the traits of plant communities, with soil
type, aridity, and grazing as fixed factors and
sampling location as a random factor. We exam-
ined the effect of random effects on the model as
described by Zuur and others (2007). Data were
arcsine-root transformed to achieve normality
(when necessary). Analyses were performed using
the nlme library of R (R_Development_Core_Team
2010).
RESULTS
Hydro-physical Soil Properties, Plant
Community Composition, and Plant
Spatial Pattern
First, we examined the relationship of plant spatial
pattern (DFA) with the hydro-physical soil proper-
ties. The results indicate that the spatial aggregation
of vegetation (DFA) was negatively correlated with
soil sorptivity (Scrust; Spearman’s q = -0.71,
p = 0.047, Figure 2A). In other words, the vegeta-
tion was less aggregated at sites where the sorptive
forces of bare soil (namely, the water infiltration
capacity in unsaturated soils) were high. Interest-
ingly, when the soil crust was removed, there was
no significant relationship between vegetation
spatial aggregation (DFA) and soil sorptivity (S1–10;
Spearman’s q = -0.09, P = 0.823, Figure 2B).
Although removal of the soil crust had little effect
on DFA, it had a significant effect on soil sorptivity,
indicating the importance of soil crust in the
hydrology of these ecosystems.
Our results also indicate that the spatial aggre-
gation of vegetation (DFA) was not correlated with
the hydraulic conductivity of the intact soils (Kcrust,
Spearman’s q = -0.59, p = 0.120) nor with the
hydraulic conductivity of soil without surface crust
(K1–10, Spearman’s q = -0.07, p = 0.867). In addi-
tion, the vegetation spatial aggregation (DFA) and
infiltration flux in bare soil that had an intact soil
crust were not significantly correlated (q3Dcrust;
Spearman’s q = -0.62, p = 0.102). Removal of the
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soil crust further reduced the correlation of vege-
tation spatial aggregation (DFA) and infiltration
flux of bare soil (q3D1–10; Spearman’s q = -0.07,
p = 0.867).
Next, we investigated the relationship of the
dominance of different plant types with vegetation
spatial aggregation (DFA). Our results indicate that
the abundance of perennial grasses and the extent
of spatial aggregation had a strong positive rela-
tionship (F1,43 = 14.89, p < 0.001; Figure 3A). The
abundances of annuals (F1,43 = 1.041, p = 0.3132),
dwarf shrubs and shrubs (F1,43 = 0.3205, p =
0.5742.), were unrelated to the extent of vegeta-
tion spatial aggregation.
In gypseous soils, the extent of vegetation spatial
aggregation was positively associated with the
abundance of gypsophytes (F1,21 = 7.84; p = 0.011;
Figure 3B) and strongly associated with the abun-
dance of gypsovags (F1,21 = 18.011; p < 0.001;
Figure 3C).
There was a significantly positive association of
vegetation spatial aggregation and plant species
richness (F1,43 = 19.26, P < 0.001, Figure 3D); that
is, an aggregated vegetation pattern was associated
with more plant species in the plant community.
Furthermore, plant spatial aggregation and the
abundance of bare soil were strongly and negatively
related (F1,43 = 8.79, P = 0.005; Figure 3E); that is,
an aggregated vegetation pattern was associated
with small proportions of bare soil in the ecosystems.
Calculation of univariate Ripley’s L^ðdÞ indicated
that individual plants were highly aggregated at all
sites (Table 3). The univariate L^ðdÞ for perennial
grasses indicated that most of the sites had an
aggregated distribution, although individuals were
less aggregated at the mildly arid silty sites (spatial
pattern not significantly aggregated at small scales;
Table 2). Calculation of the bivariate Ripley’s L^ðdÞ
between perennial grasses and other plant types
indicated aggregation, but in most of cases these
relationships were not statistically significant (Ta-
ble 3).
At gypseous sites, gypsophytes exhibited a uni-
variate random spatial distribution (Figure 4A, B)
whereas gypsovags were strongly aggregated
(Figure 4C, D). Interestingly, the bivariate Ripley’s
L^ðdÞ indicated that gypsophytes and gypsovags
were segregated spatially at the GVN site at short
scales (marginally significant; Figure 4E). At the
GVY site gypsophytes and gypsovags had an inde-
pendent bivariate pattern (Figure 4F).
Effects of Soil Type, Aridity, and Grazing
on the Hydro-physical Properties of
Soils, Plant Community Composition,
and Plant Spatial Patterns
Our results indicate that soil type and grazing
combined to influence the infiltration flux in bare
soils (q3Dcrust). In particular, grazing reduced the
infiltration flux in silty sites and increased
the infiltration flux in gypseous sites (Table 3;
Figure 5A, B). Grazing significantly reduced the
infiltration flux into bare soils after removal of the
crust (q3D1–10, Table 3; Figure 5C, D), indicating
the presence of soil compaction due to livestock
trampling. There was also an interaction of soil and
grazing on q3D1–10 (Table 3; Figure 5C, D). Grazing
reduced the infiltration flux into bare soil without
crust more at silty sites than at the gypseous sites.
Grazing and soil combined to affect the abun-
dance of perennial grasses. In particular, grazing
uniquely decreased the abundance of perennial
grasses at silty sites (Table 3; Figure 6A, B). The
interaction effect of aridity and grazing also had a
significant effect on the abundance of perennial
grasses: grazing reduced the abundance of peren-
Figure 2. Relationship of plant spatial pattern (DFA)
with A sorptivity of intact soils (Scrust), and B sorptivity of
soil after removal of the soil crust (S1–10). Black points
indicate the mean values per field site on the x-axis
(n = 8) and the y-axis (n = 6), and bars indicate standard
errors.
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Figure 3. Relationship of
plant spatial pattern
(DFA) with the
abundance of A perennial
grasses, B gypsophytes at
gypseous sites, C
gypsovags at gypseous
sites, D plant species
richness, and E
abundance of bare soil
cover. Black points
(n = 48) represent pairs of
x and y values for each
transect. The significance
of the relationships was
corrected by inclusion of
location in the regressions
(field site = 4 in A, D and
E, field site = 2 in B and
C) as a random factor (see




Table 2. Univariate Spatial Patterns of All Individuals, and of Perennial Grasses, and Bivariate Spatial
Patterns of Perennial Grasses Versus Other Plant Life Forms at Each of the Study Sites
Pattern Site
GVN GVY GHN GHY SVN SVY SHN SHY
Univariate
All + + + + + + + +
Perennial grasses ND + + + ND ND 0/+ 0/+
Bivariate
Perennial grasses vs. other plant types ND 0/+ 0 0 ND ND 0/+ 0
+, Aggregated pattern; -, over-dispersed pattern; 0, pattern not significantly different from random; 0/+, pattern only significantly aggregated at certain scales, and not
significantly different from random at most scales; ND insufficient data for analysis (<50 points).
Significance was tested with 5% and 95% confidence limits obtained with a randomization test (39 replicates; see ‘‘Materials and Methods’’ section for details).
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nial grasses mainly in the most arid sites (Table 3;
Figure 6A, B).
At gypseous sites, there was an interaction of
aridity and grazing on the abundance of gypso-
phytes (Table 3, Figure 6c). Grazing reduced the
abundance of gypsophytes at the most arid sites,
but increased their abundance at mildly arid sites.
On the other hand, grazing had a limited effect
on gypsovags species (Table 3; Figure 6C). Our
experimental design did not allow statistical
evaluation of the effect of aridity on the abun-
dance of gypsophytes and gypsovags, although
the interactive term aridity 9 grazing suggested a
decrease in the abundance in gypsovags in the
most arid sites for grazed and ungrazed treatments
(Table 3).
Soil type, aridity, and grazing had no effect on
the extent of vegetation spatial aggregation (DFA;
Table 3). In addition, the interactions of grazing
with aridity and grazing with soil type were not
significant. Our experimental design did not allow
assessment the effect of the interactions of soil type
with aridity, soil type with grazing and aridity with
grazing on dependent variables.
DISCUSSION
This study examined the relationship between
plant spatial pattern, water infiltration capacity of
soils and the predominant plant types in semi-arid
Mediterranean ecosystems. We found that the
extent of spatial aggregation of vegetation was
Table 3. Fixed Effects of the Mixed Linear-effect Models for Soil Hydro-physical and Plant Community
Properties with Soil Type, Aridity, Grazing, and Their Interactions as Independent Factors
Dependent variable Explanatory variable Value SE t value P value
q3Dcrust Intercept 0.011 0.002 5.186 <0.001
Soil (Gypsum) 0.007 0.002 3.023 0.003
Aridity (VeryHigh) 0.004 0.002 1.541 0.128
Grazing (Ungrazed) 0.004 0.003 1.436 0.156
Soil (Gypsum):Grazing (Ungrazed) -0.008 0.003 -2.465 0.017
Aridity (VeryHigh):Grazing (Ungrazed) -0.002 0.003 -0.616 0.540
q3D1–10 Intercept 0.018 0.006 2.846 0.006
Soil (Gypsum) 0.018 0.007 2.507 0.015
Aridity (VeryHigh) 0.011 0.007 1.536 0.130
Grazing (Ungrazed) 0.049 0.009 5.557 <0.001
Soil (Gypsum):Grazing (Ungrazed) -0.031 0.010 -3.076 0.003
Aridity (VeryHigh):Grazing (Ungrazed) -0.014 0.010 -1.360 0.179
Perennial grasses freq. Intercept 0.675 0.234 2.885 0.006
Soil (Gypsum) -0.082 0.270 -0.305 0.812
Aridity (VeryHigh) -0.321 0.270 -1.187 0.446
Grazing (Ungrazed) 0.096 0.041 2.321 0.025
Soil (Gypsum):Grazing (Ungrazed) -0.278 0.047 -5.855 <0.001
Aridity (VeryHigh):Grazing (Ungrazed) 0.172 0.047 3.627 <0.001
Gypsophytes freq. Intercept 0.308 0.018 17.330 <0.001
Grazing (Ungrazed) -0.084 0.025 -3.348 0.003
Grazing (Ungrazed):Aridity (VeryHigh) 0.165 0.025 6.561 <0.001
Grazing (Grazed):Aridity (VeryHigh) -0.060 0.025 -2.374 0.028
Gypsovags freq. Intercept 1.098 0.042 26.316 <0.001
Grazing (Ungrazed) -0.054 0.060 -0.921 0.368
Grazing (Ungrazed):Aridity (VeryHigh) -0.405 0.060 -6.870 <0.001
Grazing (Grazed):Aridity (VeryHigh) -0.500 0.060 -8.305 <0.001
DFA Intercept 0.851 0.432 19.707 <0.001
Soil (Gypsum) -0.023 0.050 -0.456 0.728
Aridity (VeryHigh) -0.136 0.050 -2.722 0.224
Grazing (Ungrazed) -0.015 0.024 -0.594 0.556
Soil (Gypsum):Grazing (Ungrazed) -0.024 0.029 -0.832 0.410
Aridity (VeryHigh):Grazing (Ungrazed) 0.036 0.029 1.249 0.219
q3Dcrust, total degrees of freedom (d.f.) = 63, residual d.f. = 58; q3D1–10, total d.f. = 62, residual d.f. = 57; Perennial grasses frequency and DFA total d.f. = 47, residual
d.f. = 41; Gypsophyte frequency and Gypsovags frequency, total d.f. = 23, residual d.f. = 20. All P values less than 0.005 are shown in bold.
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related to soil sorptivity, a key physical property
that indicates the water infiltration capacity of bare
soil. In particular, the vegetation was more aggre-
gated at sites where the sorptive forces were less
pronounced. This supports the hypothesis that less
water infiltration into bare soil leads to more water
redistribution to vegetation patches and less plant
establishment in bare soil, which appears to be a
driving force for the characteristic plant spatial
patterns of semi-arid ecosystems. This relationship
has been generally accepted based on theoretical
studies, but there has been little field evidence to
Figure 4. Ripley’s L
functions (solid line) for
the univariate pattern of
gypsophytes at A GVN
and B GVY, univariate
pattern of gypsovags at C
GVN and D GVY, and
bivariate pattern of
gypsophytes versus
gypsovags at E GVN and F
GVY. Dotted lines indicate
5 and 95% confidence
limits from randomization
tests (39 replicates; see
‘‘Materials and Methods’’
section for details). At
GHN and GYN, there
were too few gypsophytes
for calculation of Ripley’s
L function (<50 points
per 100-m transect).
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support it. Many previous studies have evaluated
the hydro-physical properties of soils in vegetation
patches and bare soil (Bhark and Small 2003;
Bochet and others 2006; Arnau-Rosalen and others
2008; Bedford and Small 2008; Mayor and others
2009). These studies are fundamental to under-
standing the relationship between plant spatial
patterns and water redistribution processes. The
present study examined this phenomenon at a
broader scale, in ecosystems with two different soil
types, different levels of aridity, and different
impact of livestock grazing.
Our results indicate that plant spatial patterns
were correlated with soil sorptivity, but this corre-
lation was not equally evident for soil hydraulic
conductivity. Early in a rainfall event, the sorptive
Figure 5. Effect of
grazing on infiltration
flux of intact soil
(q3Dcrust) in A clay and
B gypsum, and on
infiltration flux after
removal of the soil crust
(q3D1–10) in C clay and
D gypsum. Dots and bars




n = 6 per bar) and
standard errors of
perennial grasses at
A silty sites and
B gypseous sites; C mean
abundance (% cover;
n = 6 per bar) and
standard errors of
gypsophytes at gypseous
sites; D mean abundance
(% cover; n = 6 per bar)
and standard errors of
gysovags at gypseous
sites.
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forces of dry soil have the most effect on the rate of
water infiltration. As the soil becomes saturated
with water, the infiltration process becomes more
strongly influenced by gravity, and this depends on
the hydraulic conductivity of the soil (Angulo-
Jaramillo and others 2000). Thus, our results sug-
gest that sorptive forces before saturation are more
relevant for water run-off and plant spatial pattern.
This interpretation is supported by the presence of
individual rainfall events in semi-arid ecosystems
that are often not large enough to saturate the soil.
Our study sites were predominantly flat; hence
the run-off water moves slower than it would in
steep areas. Consequently, water infiltration in
vegetation patches would be considerable, and
water and sediment losses by run-off are likely to
be small. On steep slopes, some previous studies
indicate that the hydro-physical properties of the
soil have less effect on plant spatial pattern, but this
requires further study. For example, in semi-arid
sloped areas of southern Spain, the properties of
bare soil had little effect on water run-off, sediment
losses, or plant spatial pattern (Bautista and others
2007). Run-off and infiltration patterns on slopes
are mostly dependent on the ability of vegetation to
trap water and sediments, and this is influenced by
plant spatial patterns and plant functional type
(Puigdefabregas 2005), both of which are largely
independent of the hydro-physical properties of
soils in such regions (Bautista and others 2007).
In our study, the predominance of perennial
grasses and the spatial pattern of vegetation were
strongly correlated, suggesting that the type of
plant can have a significant effect on the spatial
pattern of vegetation (see also Abrahams and oth-
ers 1995; Pockman and Small 2010). The capacity
for clonal growth allows perennial grasses to
quickly and efficiently benefit from the plant–
water infiltration feedback (Pueyo and others
2010). Furthermore, perennial grasses have
superficial root systems that allow the trapping of
run-on water (Cammeraat and others 2010).
However, these root systems also exert strong
belowground competition for space with seedlings
and forbs (Jurena and Archer 2003; Alados and
others 2006), and this might explain the weak
spatial association of grasses with other plant types.
Thus, the presence of aggregated vegetation cover
is not always associated to positive interactions
among individuals of different plant types.
In this study, we also examined the relationship
between vegetation spatial pattern and vegetation
indicators of ecosystem health. The water redistri-
bution that occurs in source-sink systems concen-
trates water and resources efficiently, and thereby
increases productivity and diversity (Shachak and
others 1998; Aguiar and Sala 1999; Tongway and
others 2001). In Mediterranean ecosystems, vege-
tation patches, which are considered ‘‘islands of
fertility’’, are essential for sustaining ecosystem
diversity and productivity (Maestre and others
2009). In our study, sites with more aggregated
vegetation spatial patterns were more diverse and
had greater vegetation cover. Thus, our results
would support the view that patchy spatial patterns
are beneficial to the ecosystem. However, causal
relationships cannot be proven in observational
studies. Thus, in our case, the presence of greater
plant species richness in sites with more aggregated
patterns could be also attributed to the greater
overall vegetation cover. In any case, our obser-
vations of positive association of plant spatial pat-
tern, plant species richness and vegetation cover
suggests that an aggregated spatial pattern of veg-
etation indicates good ecosystem health in semi-
arid Mediterranean ecosystems.
The second objective of this study was to exam-
ine the effects of abiotic and biotic stressors on the
hydro-physical properties of soils, plant community
composition, and plant spatial patterns. As we
predicted, grazing reduced water infiltration in soils
that were prone to compaction (silty soils). At these
sites, water infiltration rates with crust (q3Dcrust)
and without crust (q3D1–10) were higher at the
ungrazed sites. On the contrary, the hydrology of
gypseous soils was strongly influenced by the
presence of soil crust. In these cases, water infil-
tration rates with crust were higher at grazed areas
(where the crust was removed by trampling), but
water infiltration rates without crust were slightly
lower at grazed areas. Although some studies have
shown that biological crust, rather than the physi-
cal soil crust increase water infiltration (Eldridge
and others 2010), the present results and other
studies reported that removal of soil crust increased
infiltration (Eldridge and others 2000). This topic is
controversial, and there appear to be contrasting
results in the literature (West 1990; Eldridge and
Greene 1994; Maestre and others 2002), because
the effect of biological soil crust on infiltration
depends on the hydrophobic or hydrophilic nature
of the predominant crust species (Eldridge and
others 2010).
In the gypseous plant communities of the Middle
Ebro Valley, we found that gypsophytes were
distributed randomly, but that gypsovags were
strongly aggregated. In addition, gypsophytes were
more abundant in ungrazed arid sites, where the
hydrology was mostly controlled by the soil crust.
These results are in accordance with the observation
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that gypsophytes are adapted to germinate in intact
gypseous soils (Escudero and others 1999), and can
establish and maintain large abundances even
under restrictive conditions, whereas gypsovags
appear to aggregate in the rare locations that allow
establishment. However, previous studies of the
establishment patterns of the gypsophyte H. squa-
matum suggest an intricate spatio-temporal pattern
in seedling establishment, survival, and mortality
(Escudero and others 2005; De la Cruz and others
2008). This suggests that the spatial patterns of adult
gypsophytes might result from antagonistic forces at
the time of establishment and also during sub-
sequent growth stages.
Grazing and aridity altered the composition
of our plant communities. Specifically, grazing
reduced the abundance of perennial grasses in silty
sites, and in the most arid conditions. However,
other abiotic factors might also affect the vegetation
response to aridity. For example, in soils with low
infiltration capacity (silty soils), salinity and aridity
are intrinsically associated, because the increased
evaporation at high temperature increases both of
these. Thus, the individual effects of salinity and
climatic aridity cannot be disentangled along arid-
ity gradients, and salt accumulation at the most arid
sites must be considered an additional water stress
for vegetation, because it reduces the osmotic
potential of the soil (Callaway 2007). Nevertheless,
we found no differences in the intrinsically aggre-
gated pattern of vegetation cover across sites. In
other words, the abiotic and biotic stressors in the
area did not cause appreciable changes in the plant
spatial patterns of those semi-arid ecosystems,
which showed a strong tendency to spatial aggre-
gation in all the external conditions examined.
In our study, aridity had little effect on plant
spatial patterns or on the infiltration capacity of
bare soil. Climatology models predict that arid and
semi-arid regions of the world, and more specifi-
cally in the Mediterranean area, will become
increasingly arid in the future years due to an
increase of temperature and decrease of rainfall
(IPCC 2007). The eco-hydrological consequences of
climate change on semi-arid ecosystems still needs
to be studied, but studies of ecosystems along stress
gradients, such the present study, serve as a first
approach to understand the possible response of
plant communities to increased aridity.
On the other hand, the influence of soil type on
the effects of grazing suggests that the complexity of
grazing behavior should be incorporated into the-
oretical models of arid ecosystems, because tradi-
tionally, such models only consider the amount of
biomass consumed by animals (Rietkerk and others
1997). In addition, to ensure the use of appropriate
conservation strategies, we suggest that manage-
ment policies consider the differential effects of
grazing on gypseous soils.
In conclusion, our study of the relationships of
plant spatial pattern, hydro-physical properties of
soil, and the composition of plant communities
underscores the importance of the plant–water
infiltration feedback on the function of Mediterra-
nean semi-arid ecosystems. Other factors, such as
adaptations that allow plants to become established
in bare soil, may also influence plant spatial pattern
and these also require further investigation. Graz-
ing, aridity, and soil type affect the eco-hydrologi-
cal behavior of ecosystems in multiple ways and
these often interact with one another. Our results
indicate that gypseous environments have a
unique response to abiotic and biotic external stress
because of the presence of specialized flora and
because of the important role of soil crust in con-
trolling soil hydrology.
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1. Introduction
Since the early days of ecology, the interactions among species
have been of considerable interest for ecologists (Thompson,
1982). This becomes central in the study of plant communities,
where the number of species can be high and each individual
interacts with individuals in proximity, particularly by his
presence (Bruno et al., 2003; Tilman, 1994). Interactions can be
both positive (e.g., enhancement of soil water or nutrient content,
Ashton et al., 2008; Callaway et al., 1996; or amelioration of harsh
temperatures by shading, Maestre et al., 2003) and negative (e.g.,
competition for resources and light, Casper, 1996; Levine, 1999; or
allelopathic suppression, Escudero et al., 2000). Typically, howev-
er, species exert positive and negative effects simultaneously
(Callaway et al., 1996), and the outcomes of interactions in plant
communities are the net effect of both of them (Holzapfel and
Mahall, 1999).
Network theory has proven to be a fruitful area of research in
order to examine the interactions between the components inside
a system. This approach has been used in a wide variety of
disciplines including the social sciences (Fararo and Sunshine,
1964), economics (Watts, 1999), and in many biological systems
such as neural networks (Watts and Strogatz, 1998), metabolic
networks (Fell and Wagner, 2000; Jeong et al., 2000), food webs
(Huxman et al., 1996; Memmott et al., 2000), mutualistic plant–
pollinator networks (Jordano, 1987; Jordano et al., 2003) and, most
recently, in plant–plantmutualistic networks (Verdu and Valiente-
Banuet, 2008). To our knowledge, however, network models have
not been used to evaluate entire plant communities. Furthermore,
much of the effort has focused on theoretical aspects and more
empirical research is needed to validate the use of network theory
in ecology (Ings et al., 2009).
A network approach to the analysis of ecosystems has led to
the identification of ‘keystone species’. These species are the
most important species in maintaining network diversity (Paine,
1966) and the overall organization of the system. Such an
approach is promising in conservation biology (Almeida-Neto
et al., 2007; Bascompte, 2007). The understanding of the species
and their organization is central to the conservation of
Ecological Complexity xxx (2011) xxx–xxx
A R T I C L E I N F O
Article history:
Received 26 October 2009
Received in revised form 24 January 2011








A B S T R A C T
In a variety of areas in ecology, a network approach has proven fruitful in studying the interactions
among the components of systems. We propose a novel network approach for examining plant species
interactions in plant communities.We constructed various networks based on the plant species found on
12 point-intercept transects in a semi arid community, developing one network for each transect.
Specieswere identified as nodes andwere considered linked if they occurred at the same intercept point.
To understand the general organization of the networks, we calculated the cumulative distribution of the
number of links per species in each network, the average nearest neighbour degree of each species, and
the self-organization of the most-linked species. The networks behaved as mutualistic ecological
systems and displayed a typical truncated power-law distribution for the cumulative distribution of the
number of links per species. The results suggest that most of the species were preferentially associated
with a few others. In all but one highly competitive species (Stipa tenacissima), the number of links and
abundance were positively correlated. Link density was positively correlated with the spatial self-
organization of the entomophyllous and facilitated species, while generalist species did not present any
relation. For S. tenacissima, the link density and spatial self-organization were positively correlated, as
other species were able to establish in the edge of S. tenacissima patches when it was less dominant. Our
results agree with past works in networks, and it seems that in a semi-arid environment, at least, our
network approach would provide additional information about the nature of interactions that each
species develops in the community.
 2011 Elsevier B.V. All rights reserved.
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ecological communities; for instance, to prevent the extinction
of a network (Sole and Montoya, 2001) or to determine the
propagation rate of diseases and the spread of contaminants
(Watts and Strogatz, 1998). In addition, other factors such as
spatial and temporal organization also influence the interactions
among species within a community (Levin, 1992). Spatial self-
organization is strongly influenced by species interactions (Kefi
et al., 2008) and its understanding is fundamental to the study of
habitat conservation (Alados et al., 2006).
In this study, we applied a novel network approach to the study
of plant communities in a semi-arid environment. The main
objectives were (a) to identify the characteristics of plant co-
occurrence networks and confirm whether they behaved in a
similar manner to other biological networks, (b) to evaluate the
role of species within the networks, especially, the relationship
between the number of interactions and the abundance of a
species, and (c) to assess the importance of the number of




The study area was in Cabo de Gata Natural Park, SE Spain
(37,570 ha), which was established in 1987. The park follows the
Mediterranean coastline and the elevation does not exceed 500 m
(El Fraile peak, 493 m). The climate is Mediterranean semi-arid
and, between 1973 and 1996, average annual rainfall was
193.9 mm and mean annual temperature was 19.4 8C (Passera,
1999). Historically, area was exploited by traditional agro-pastoral
systems, with cereal cultivation on the floodplains and livestock
(sheep and goat) grazing on the slopes. The study occurred in the
southeast section of the park, which is dominated by a volcanic
mountain range that has predominantly Litico Leptosol soil with
high stoniness (Oyonarte et al., 1999). The ecological community of
the volcanic portion of the park is dominated by a dense dwarf
matorral of Chamaerops humilis, along with Rhamnus lycioides,
Pistacia lentiscus, and Periploca laevigata (Peinado et al., 1992).
2.2. Data collection and analysis
In April 2001, throughout the area occupied by dwarf matorral,
the vegetation was surveyed using the Point-Intercept Method
every 20 cm (Goodall, 1952) along 12,500 m long linear transects
that ran parallel to the slope. Using that method, we documented
231 plant species on the area.
To identify a network, species were selected as nodes and they
were considered linked if there was a spatial association between
them (when two species occurred at the same intercept point in
each transect). A priori, we assumed that the interaction affected
both species and, therefore, the network was not directional. We
developed one network for each of the 12 transects.
Networks were obtained from the adjacency matrix R
(Boccaletti et al., 2006), with size S  S, where S was the total
number of species that occurred overall the area.
R ¼ ½ai jS S ¼ ½a jiS S
where ai j
1; if Si and S j interact
0; 0; otherwise

The network was not directional, therefore, aij is equal to aji, and
specieswere assumed to not interactwith themselves. The number
of links (connectivity, ki) for each species was the sum of the
elements in each row or column, and total connectivity (K) of the
networkwas the sum of all the elements of thematrix divided by 2.
For all the networks the connectance (C = 2K/(S  (S  1))) was
calculated. Furthermore, the cumulative distribution p(k) of the
number of links per species was calculated for each network and
fitted to (1) an exponential, p(k)  exp(mk), (2) a power law,
p(k)  kg, and (3) a truncated-power law, p(k)  kg’exp(k/j),
where g0 was the fitted constant and j was the truncation value
(Jordano et al., 2003). Best fitswere selected by choosing themodel
with least corrected sum of squares (Hilborn and Mangel, 1997).
To quantify the organization of the species within a network,
we calculated the average nearest neighbour degree (Boccaletti
et al., 2006), which is a measure of the relation between the
connectivity of a species and the connectivity of their nearest
neighbours. It is calculated from the average nearest neighbour






where Knn is the average k of the species connected to species i. The
average nearest neighbour degree (Knn(k)) is then calculated as the






The eight species that had the largest number of links among all of
the networks were analyzed individually: Brachipodium distai-
chyum (L.) R.S., B. retusum (Pers.) P. Beauv., Chamaerops humilis,
Lavandula multifida L., Periploca laevigata, Phlomis purpurea L., Stipa
tennacissima and Thymus hyemalis. For those species, the average
number of links in all of the networkswas>5 and, in addition, they
were the most abundant species (61.12% of total cover). The
relationship between their abundances (Ni = number of points in
each transect where species i appeared) and ki was tested for each
species.
To assess the effect of the number of links on the formation of
spatial patterns, we compared the degree of spatial autocorrelation
between plant distributions and their number of links (ki) within
each network. To determine the long-range spatial autocorrela-
tions and patchiness of each species (Alados and Weber, 1999;
Peng et al., 1992b), we used Detrended Fluctuation Analysis (DFA)
(Peng et al., 1994). In the DFA, the sequence y(s) =
P
x(i) was
subdivided into non-overlapping sequential sets of size b, with
x(i) = 1 for the presence and x(i) = 1 for the absence of each
species. A regression line was fit to each set b and, by repeating the
process for scales 4 (Peng et al., 1992a), 8, 16, . . ., 512 points along
the first 2050 points of each transect, a measure of relationship
F(b)ba (a = Alpha-DFA) was calculated. When Alpha-DFA = 0.5,
species presents a random distribution, while when Alpha-
DFA > 0.5 species presents a self-organization pattern. To obtain
the Alpha-DFA values, we used the Drasme2008 software devel-
oped by Esco´s and Alados (http://www.ipe.csic.es/conservacion/
projects.htm#resources). Statistical analyses were performed
using Matlab 7.0.1.
The point intercept method was applied at 20-cm intervals;
therefore, individuals of those species that were wider than 20 cm
might be identified as clustered, but their distributions might be
random (Alados et al., 2003). To remove this effect, we calculated
the Alpha-DFA random threshold value (Alpha-DFArand) for
simulated randomizations with the size of each species. The
difference between this value and the empirical value was a
measure of the organization (Alpha-DFA  Alpha-DFArand = Alpha-
DFAres). The size was established as 40 cm for B. Retusum, 60 cm for
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S. tenacissima, 80 cm for P. laevigata and 120 cm for Ch. humilis. For
species that were narrower than 40 cm (B. dystachion, L. multifida,
Ph. purpurea and Th. hyemalis), the differencewasmadewith Alpha-
DFArand = 0.5. So, species are randomly distributed when Alpha-
DFAres = 0 and exhibit spatial correlation if Alpha-DFAres > 0.
3. Results
Network characterization values obtained from the 12 plant–
plant co-occurrence networks analyzed showed that these net-
works were quite heterogeneous in this area. The resulting
coefficient of variations for S and K were higher than 0.3 (Table
1). The C coefficient of variation value was smaller (Table 1).
Attending to cumulative distributions, the truncated power-law
was the function that best fits in most cases (9 of the 12 networks,
Table 1 and Fig. 1).
The average nearest neighbour degree, knn(k), behaved as a
decreasing function of k in all networks, which indicated that the
nodes linked to the highly connected species presented a low k
values within the network (Fig. 2). These networks are defined as
dissasortative (Newman, 2002).
Among themost linked species, abundance (Ni) and the number
of links (ki) were positively correlated, except in S. tenacissima,
where the correlation was negative (Fig. 3). The strength of the
correlation differed among the species: B. retusum, B. dystichon, and
Th. hyemalis exhibited high R2 values (R2 > 0.8, p < 0.01), L.
multifida and P. laevigata had lower values (R2 > 0.55, p < 0.05),
and Ph. Purpurea presented a marginal correlation (R2 = 0.52,
p = 0.07). Ch. humilis and S. tenacissima indicated a positive and
negative but non-significant trend, respectively (R2 < 0.4,
p > 0.05).
For the relationship between ki and spatial self-organization
(Alpha-DFAres), all the species presented a positive trend except Ch.
humilis (Fig. 4). This correlation was strongest in S. tenacissima and
L. multifida (R2 > 0.55, p < 0.05), and less strong in B. retusum
(R2 > 0.45, p < 0.1). For B. dystichon, Ch. Humilis, P. laevigata, Ph.
Purpurea and Th. Hyemalis, the correlations between ki and Alpha-
DFAres were weaker (R
2 < 0.4, p > 0.1).
4. Discussion
The novel network approach employed to study the plant co-
occurrences of Cabo de Gata semi-arid region of Spain, showed
some coincidence and differences between the plant community
and the other developed ecological networks (Bascompte et al.,
2003; Olesen et al., 2006; Verdu and Valiente-Banuet, 2008). The
cumulative distribution for the plant co-occurrence network
behaved as a truncated power law, which is associated with
mutualistic interactions (Jordano et al., 2003). Many studies have
shown that facilitative interactions are a primary factor in the
organization of vegetation in arid ecosystems (Tielborger and
Kadmon, 2000). Moreover, typical g0 values for networks that have
a high number of interactions, such as lexical networks (Sole´ et al.,
2003), is between 2 and 3, but for mutualistic networks, the g0
value is 1 (Montoya et al., 2006), which is more similar to the value
in our study (g0 = 0.31  0.045, mean  SE). The parameter of the
truncation, j, was also the typical of mutualistic networks, being
nearly 4 times higher than the average number of links per species (K/
S) in the networks which presented a truncated-power law
distribution (Montoya et al., 2006). The truncation occurs when
there is a limit to the number of interactions that each of the most
connected species can have (Amaral et al., 2000; Dunne et al., 2002;
Montoya et al., 2006; Verdu and Valiente-Banuet, 2008). In our study,
this limit might have been due to resource limitations. The
distribution of resources (water and nutrients) among soil layers
limits the number of species that can live there (Begon et al., 1988).
The connectance, C, obtained in our network is very small
compared to that of mutualistic networks, and resemble more to
food webs value (Olesen et al., 2006). In plant co-occurrence
networks links are established by spatial co-occurrence, and not all
associationsmay be due to facilitative interactions. In nature, plant
species develop both positive and negative interactions and many
species are able to exclude competitively to others and so, limit the
number of their possible links. Moreover, in ecological networks,
the species abundance is able to modify many community
properties (Va´zquez et al., 2009). For example, truncation can
result from the relationship between the abundance of a species in
a survey and the number of links, if interactions occur randomly
but are proportional to a species’ abundance (as one species
becomes more abundant it establishes more links, Va´zquez et al.,
2009; Verdu and Valiente-Banuet, 2008). Random linkage is
unlikely because the networks in our study were disassortative. In
these networks, poorly linked species attach preferentially to the
highly linked ones (Newman, 2002). Disassortative networks are
expected in communities in which ‘‘nursery’’ relationships are an
important part of the network. The nurse plants that have a high
number of links are facilitating other individuals, which, in turn,
have low number of links.
We can also discard random linkage if we focus in the behaviour
of the analyzed particular species. In our study area, in all but one
(S. tenacissima) of the species selected for individual analysis, the
number of links was positively correlated with its abundance. This
relationship was stronger in the two Brachypodium (B. retusum and
B. distachyon) and T. hyemalis, and significant for P. laevigata, P.
purpurea, and L. multifida, while for Ch. humilis there was no
significant (Fig. 3). This positive correlation is the typical for
ecological networks, where as a species becomesmore abundant, it
increases its probability of interact with other species (Va´zquez
et al., 2009). The relation between species associations and their
self-organization was not so apparent, and only appeared for B.
dystachion, L. multifida and S. tenacissima (Fig. 4). These responses
can be explained attending to each plant life strategy.
In arid and semi-arid areas, typically, the vegetation is
distributed in patches within a matrix of bare ground. Endogenous
ecological processes produce this spatial structure (Tilman and
Kareiva, 1997), with facilitation being one of the most relevant
(Kefi et al., 2007). Strong spatial associations are often indicative of
positive interactions (Choler et al., 2001). Attending to shrubs
species responsible of patch formation in our community, we can
distinguish two responses. On one side we have Ch. humilis and P.
Table 1
General data and fitting values for all networks.
Network S K C SSQpow SSQexp SSQtrun
A 46 90 0.087 0.0046 0.0067 0.0042
B 40 67 0.086 0.0072 0.0171 0.0099
C 43 75 0.083 0.0026 0.0099 0.0032
D 49 140 0.119 0.0052 0.0029 0.0017
E 48 137 0.121 0.0079 0.0023 0.0024
F 44 104 0.11 0.0047 0.0046 0.003
G 42 125 0.145 0.006 0.0019 0.0015
H 52 128 0.097 0.0034 0.004 0.0022
I 43 104 0.115 0.0051 0.0046 0.0032
J 92 365 0.087 0.0079 0.0017 0.0015
K 86 355 0.097 0.0093 0.00144 0.0014
L 76 267 0.094 0.0069 0.0036 0.0031
MeanEE 55.085.3 163.0830.3 0.1030.005
CV 0.335 0.645 0.183
S, number of species in the network; K, number of links in the network; C,
connectance of the network; SSQexp, SSQpow and SSQtrun, fitting values for
exponential, power-law and truncated power-law distributions, respectively. In
bold, distribution that best fitted to the data (distribution with minimum SSQ).
Mean EE,mean EE value for S, K and C in all networks. CV, coefficient of variation for
S, K and C in all networks.
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laevigata, two large shrubswhich present no relation between their
links and self organization (Fig. 4). These species are resistant to
perturbation in the area (e.g. grazing, Alados et al., 2004), so they
do not need to associate in patcheswith other species. On the other
hand, there are entomophyllous shrubs L. multifida and T. hyemalis
(i.e., they requires pollinator insects for reproduction). For
entomophyllous species, attractiveness to animals increases with
an increase in recruitment abundance (Reynolds et al., 2009), and
they benefit from forming close associations with other entomo-
phyllous, forming vegetation patches (Alados et al., 2010).
However, while L. multifida increased its self-organization with
its associations, T. hyemalis appeared self-organized independently
of the associations. This may be due to the anti-microbial effect
that T. hyemalis develops under its canopy, which reduces nutrient
availability and interferes in other species development (Pugnaire
et al., 2004), forming mono specific patches.
Relatively to plant species that do not form patches, we found
another two responses. The gramineous annual B. distachyon is an
opportunistic species that spread randomly and does not require a
particular association, so it did not present organization. For B.
retusum and Ph. purpurea, however, self-organization increased
with the linkage. In semi-arid habitats, the perennial grass B.
retusum only develops under the canopy of large shrubs forming
clumped patches of plant associations along the area (Alados et al.,
2006). The shrub species Phlomis purpurea presents lax space
occupancy (i.e., it has low density of branches), allowing its
association with other plant species and establishing in vegetation












































































p(k) = k-0.552 e-k/12.612 p(k) = k-0.993 p(k) = k-0.963
p(k) = k-0.288 e-k/10.925 p(k) = e-0.163*k p(k) = k-0.405 e-k/11.265
p(k) = k-0.186 e-k/9.068 p(k) = k-0.46 e-k/12.843 p(k) = k-0.396 e-k/11.402
p(k) = k-0.142 e-k/10.625 p(k) = k-0.091 e-k/10.183 p(k) = k-0.227 e-k/11.023
Fig. 1. Cumulative distribution fitted functions. k is the number of links; p(k) is the cumulative distribution of links per species. Solid lines represent the fitted function. A–L is
Network code. All of them have R2 > 0.9.
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so B. retusum and Ph. purpurea associated with any of the shrubs
responsible of patch formation. Thus, they are species that benefit
from the close association with other species (Valiente-Banuet
et al., 2006).
A particular comment must be done about S. tenacissima. This
species was the most abundant and well-connected species in all
the networks, but its behaviour was entirely different from that of
the other species. As S. tenacissima increased in abundance it
established fewer associations with other plants. Stipa tenacissima
grows via extensively branched rhizomes that become fragmented
through withering (Haase et al., 1995), and can become locally
dominant in favourable habitats preventing the establishment of
other species (Alados et al., 2006). Previous studies have
demonstrated that the traditional grazing developed in the study
area can favour the establishment of S. tenacissima (Alados et al.,
2003). This behaviour is different to the typical found in other
ecological networks, where abundance and linkage are positively
related (Montoya et al., 2006; Va´zquez et al., 2009). When the
environment becomes less favourable for S. tenacissima, it forms
self-organized patches, other species can settle at the edge of its
canopy and, consequently, its associations increase.
Thus, it appears that each species develops a specific rolewithin
the community network, which can be deduced from the
relationship between species abundance, linkage and self-organi-
zation. Indeed, as each species develops a particular role, links do
not spread homogeneously throughout the network and irregu-
larities in connections among nodes within ecological networks
can have large effects on the dynamics of the community (Holland
and Hastings, 2008). Moreover, power-law distributions are
related to small-world properties (Amaral et al., 2000) and
perturbations spread quickly throughout a community with these
characteristics. This information can be useful for land manage-
ment by helping to identify the species towhich themost attention
should be paid, both in terms of their abundance and linkage and
their role in the community.
Positive feedback from facilitation processes can lead to self-
organized vegetation patterns in semi arid ecosystems (Alados
et al., 2006). There, ‘nurse’ shrub species form vegetal patches (Ch.
humilis and P. laevigata), which are particularly self-organized if
shrubs are entomophyllous (L. multifida and T. hyemalis). These
patches are then employed as settlement places by species as B.
































































































Fig. 2. Relationship between number of links (k) and average nearest neighbour degree (Knn(k)) in all networks identified in the study area. A–L is Network code. All
relationships are negative (p < 0.05), so networks are identified as dissasortative.
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dystachion) and competitive colonizers (S. tenacissima) appears
anywhere in the community. The self-organization of plant species
is apparent in spatial patterns that are visible in the field (Kefi et al.,
2007), but this phenomenon requires further study. Quantitative
mutualistic networks are characterized by a small number of
strong dependencies, their asymmetry, and have high heteroge-
neity in species’ bond strength (Bascompte et al., 2006). Thus, to
understand better the role of these species in a network, a




























































































Fig. 3. Relationship between species connectivity (ki) and abundance (Ni). (A) Brachypodium dystachion (p< 0.01); (B) Brachypodium retusum (p< 0.01); (C) Chamaerops humilis
(p > 0.05); (D) Lavandula multifida (p < 0.05); (E) Periploca laevigata (p < 0.05); (F) Phlomis purpurea (p = 0.07); (G) Stipa tenacissima (p > 0.05); (H) Thymus hyemalis (p < 0.01).
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Fig. 4. Relationship between Alpha-DFAres of species and species connectivity (ki). (A) Brachypodium dystachion (p > 0.1); (B) Brachypodium retusum (p < 0.1); (C) Chamaerops
humilis (p > 0.1); (D) Lavandula multifida (p < 0.05); (E) Periploca laevigata (p > 0.1); (F) Phlomis purpurea (p > 0.1); (G) Stipa tenacissima (p < 0.05); (H) Thymus hyemalis
(p > 0.1).
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quantitative approach is needed (Va´zquez et al., 2009). Moreover,
this approach can be implemented on different gradients to
evaluate the variation in the organization of networks and identify
changes in the interactions among species (Brooker et al., 2008).
The changes that are expected would be useful in identifying
community shifting thresholds in order to anticipate irreversible
degradation processes (Scheffer et al., 2001). A better understand-
ing of the mechanisms involved in the interactions among species
and their organization within communities will improve our
understanding on ecosystems conservation.
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Abstract Network approaches can increase our under-
standing of both changes in ecosystems and the role that
individual species play in such changes. In ecology,
networks have been applied mainly to the study of food
webs and mutualistic interactions, with few studies on
plant communities. This study used a network approach
to examine a semi-arid plant community along a Stipa
tenacissima abundance gradient at two locations in SE
Spain: (1) an open shrub land where S. tenacissima is a
highly competitive species, and (2) an alpha steppe
where S. tenacissima forms the end stable successional
community. In alpha steppe, the influence of slope was
also examined. We detected that S. tenacissima influ-
enced the network structuring process, and that network
organization changed along the gradient. In open shrub
land, when S. tenacissima became abundant, it domi-
nated the community and other species disappeared.
This resulted in a reduction of the number of links that
S. tenacissima established. At the alpha-steppe, S. ten-
acissima coexists with other species, developing more
links as it becomes more abundant. On gentle slope
zones of alpha steppe, S. tenacissima is more competitive
and becomes dominant for high abundance values,
reducing its links with other species. The organization of
networks varied similarly in both locations. When plant
species reduce their abundance and number, links are
more heterogeneously distributed in networks. This
leads to a concentration of most of the links around a
few species, particularly S. tenacissima, which is the
most abundant in this case. We conclude that, in order
to study plant communities, it is convenient to consider
the properties of individual components together with
the interaction between them.
Keywords Ecological network Æ Spatial network Æ
Plants association Æ Stipa tenacissima Æ Semi-arid
environment Æ Cabo de Gata-Nı´jar Natural Park Spain
Introduction
For nearly half a century, network theory has been used
to study the interactions among species within ecological
communities (Paine 1966; May 1974), but only recently
have network approach becomes a common means of
studying biological systems (Jordano 1987; Dunne et al.
2002; Bascompte 2007). Network approaches are de-
rived from mathematical graph theory (Erdos 1959), and
have been used most extensively in the study of food
webs (Paine 1966; Pimm et al. 1991) and, more recently,
in the study of mutualistic networks (i.e., networks that
contain species that mutually benefit from the interac-
tions between them; e.g., plant and pollinator, plant and
seed dispersers; Jordano 1987; Olesen et al. 2006). Al-
though the theoretical aspects of network analyses have
been well studied, there is a lack of studies testing
hypotheses with real data (e.g., the variation in charac-
teristics of the networks along a given gradient, but see
Burkle and Irwin 2009; Johnson et al. 2009; Jorda´n and
Osvath 2009). This is due to the difficulty in obtaining
reliable information about species interactions, or short-
comings in the taxonomical resolution of the data, which
hamper the comparison between different zones (Pimm
et al. 1991; Cohen 1993; Hall and Raffaeli 1993). The
study of the changes that networks experience due to
certain processes is a fruitful area of research because it
can help identify critical points in which ecosystems
switch abruptly from one stable state to another
(Scheffer et al. 2001), which might serve as indicators
when putting into practice conservation or protection
strategies.
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In ecosystems, plant species interact in various ways
(physical interactions, e.g., modification of incoming
radiation, Maestre et al. 2001; chemical interactions, e.g.,
allelopathy, Escudero et al. 2000), and these interactions
usually include an spatial component (species interacts
preferentially with their nearest neighbors, Tilman 1994;
Bruno et al. 2003). These relationships can have a posi-
tive or negative effect on a given species (Callaway et al.
1996; Bruno et al. 2003; Maestre et al. 2003), and the
outcomes of these interactions are responsible for for-
mation of spatial patterns, particularly in arid ecosys-
tems (Rietkerk et al. 2002). In this environment, plant
species tend to associate in self-organized vegetation
patches where survivability is increased. These patches
are formed mainly by shrub species, which present a layer
of annual and perennial herbs under their canopy
(Soriano et al. 1994; Pugnaire et al. 1996).
A network approach has been applied already to study
plant–plant interactions in semi-arid ecosystems (Verdu
and Valiente-Banuet 2008). However, the emphasis of the
latter study was on positive interactions only. In natural
communities, both positive and negative interactions
occur simultaneously and the net effect is responsible for
the final composition of the vegetation (Holzapfel and
Mahall 1999; Tielborger and Kadmon 2000). Further-
more, the nature of the interactions can vary in space and
time (e.g., plant species tend to develop more positive
interactions in harsh environments than in more favor-
able environments, where negative interactions predom-
inate; Greenlee and Callaway 1996). It is necessary to
identify plant species that present a well-known behavior
in order to determine whether there is a relationship be-
tween network properties and the behavior that the spe-
cies develops in the community. One such species is Stipa
tennacissima L., a tussock grass that is distributed widely
along Mediterranean areas of southeastern Spain. In
ecological communities, the interactions between S. ten-
acissima and other plant species can be positive or nega-
tive depending on the environmental circumstances
(acting as a facilitator or competitor, Alados et al. 2003,
2006; Maestre et al. 2003; Armas et al. 2009).
This study aims to examine the role of S. tenacissima
in structuring the vegetation network of a semi-arid plant
community, by comparing areas that differ in the facili-
tative–competitive abilities of S. tenacissima. Specifically,
we (1) assess the effect that S. tenacissima has in the
associations that it develops with other plants; and
(2) identify the influence that S. tenacissima exerts on the
organization of the associations in a semi-arid plant
community of Cabo de Gata-Nı´jar Natural Park (Spain).
Methods
Study area
The study was performed in Cabo de Gata-Nı´jar
Natural Park, SE Spain, which was established in 1987.
The 37,570-ha park is located in the Mediterranean
coastline and the maximum elevation is 493 m (El Fraile
Peak). The climate is Mediterranean semi-arid, with an
average annual rainfall of 193.9 mm and a mean annual
temperature of 19.4C (Passera 1999). Historically, tra-
ditional agro-pastoral systems exploited the area, with
cereal cultivation on the floodplains and livestock (sheep
and goat) grazing on the slopes.
Data were collected from two locations within the
park, taking into account the different behavior that
S. tenacissima can exhibit in semi-arid communities. The
first location was in the southern section of the park,
where volcanic mountains with highly stony soils pre-
dominate (Oyonarte et al. 1999). In this area, vegetation
is characterized by open shrub land with large-medium
shrubs as Chamaerops humilis L., Genista umbellata L.
and Phlomis purpurea L., and thorny bushes such as
Periploca laevigata Aiton (Peinado et al. 1992). In this
community S. tenacissima colonizes the gaps that form
in patches of vegetation (e.g., caused by grazing activity,
Alados et al. 2003). The second location was in an alpha
steppe area in the northern section of the park, where
S. tenacissima is one of the predominant species at the
apex of the successional stable community (Peinado et al.
1992). Vegetation is composed of dense shrubs such as
C. humilis,Pistacea lentiscusL. andRhamnus lycioides L.,
inside a matrix of tussock grasses (Alados et al. 2006). In
this steppe,S. tenacissima is able to facilitate the growth of
other species (Maestre et al. 2003).
Ecological features of S. tenacissima
The variable behavior of S. tenacissima might be ex-
plained by its growing via extensively branched rhizomes
(Haase et al. 1995). Rhizomes can become fragmented
through withering, which allows the plant to survive in
harsh environments. This strategy can even lead to the
exclusion of other species due to the S. tenacissima’s
high competitiveness (Alados et al. 2003), particularly
through the high uptake of soil resources developed by
this species (Maestre and Cortina 2004). In semi-arid
shrub lands where degradation is occurring, S. tena-
cissima is able to colonize the gaps caused by the dete-
rioration process. Thus, S. tenacissima forms patches
that are resistant and, as degradation increases, it be-
comes the predominant plant species. In alpha steppe,
adaptation of co-occurring species to the dominance of
S. tenacissima results in facilitation by the amelioration
of arid microclimatic conditions (Cammeraat et al. 2002;
Maestre et al. 2003; Alados et al. 2006). Nevertheless,
the behavior of rhizomes in such locations is affected by
the slope (Alados et al. 2006). When the slope is steep,
rhizomes cannot establish properly and S. tenacissima
reduces its survival capacity. On the other hand, when
the slope is shallow, rhizomes confer more competitive
capability, allowing S. tenacissima to displace other
species.
Data collection and analysis
At each of the two locations, four sites with different S.
tenacissima abundance were selected (Fig. 1). Inside
each location, sites were selected with similar soil types
and exposures based on previous landscape analyses
(Alados et al. 2004). As the behavior of S. tenacissima in
alpha steppe varies depending on the slope (Alados et al.
2006), data were collected on steep (20–30) and gentle
(<10) slopes, which were separated by not more than
few 100 m. Thus, data were collected from open shrub
land (OS), alpha steppe with gentle slope (AS), and
alpha steppe with steep slope (AS+).
Vegetation was surveyed in April 2001 in OS, and in
April 2003 in AS. At each site, data were collected using
the Point-Intercept Method every 20 cm (Goodall 1952)
along 500-m-long linear transects running parallel to the
slope (i.e., the slope remained constant in each transect).
For each transect, the species present at each point were
recorded. The abundance for a species i (Ni) was the
number of points along the transect at which the species
appears. In OS, three transects were established at each
site, and in AS, there were eight transects per site (four
for AS and four for AS+, Table 1).
A plant–plant co-occurrence network was created for
each transect. In those networks, species are treated as
nodes, which are considered linked if they occur at least
once at the same intercept point on a given transect.
Networks were derived from the adjacency matrix R
(Boccaletti et al. 2006) with size S · S, where S is the







1; if Si and Sj co-occur
0; otherwise

The number of links (K) in a network was the sum of
the elements of the matrix divided by 2 (because the
co-occurrence A–B is the same as B–A). The three
habitats were characterized using their values of S and
Evenness [E’ = Shannon index/Ln (S)] of transects, and
K in the networks. To identify the associations between
S. tenacissima and the remaining species of the plant
community, in each habitat the correlation between S.
tenacissima abundance (NSt) and number of links (kSt)
was calculated for each transect. For comparative pur-
poses, we evaluated the relationship between the total
abundance of all species (N = RNi) and the number of
connections (K) within each network. Networks were
generated using Matlab R2009 (MathWorks; http://
www.mathworks.com) and Netdraw (Analytic Tech-
nologies; http://www.analytictech.com/netdraw/netdraw.
htm).
The organization of each of the networks was ana-
lyzed using the cumulative distribution, p(k); of the
number of links per species. This distribution reflects the
probability that a node chosen randomly in a network
Fig. 1 Cabo de Gata-Nı´jar Natural Park. The study areas are
located in the southern and northern sections of the park (A open
shrub land; B alpha steppe). Each point represents one study site.
In each site of alpha steppe, zones with steep and gentle slope were
selected
Table 1 Arrangement of transects for data collecting
Location Habitat Site 1 Site 2 Site 3 Site 4
Open Shrub land OS1 (3) OS2 (3) OS3 (3) OS4 (3)
NSt 707.33 ± 16.17 800 ± 35.36 877.33 ± 9.84 1,263.33 ± 44.46
Alpha Steppe Slope <10 AS1 (4) AS2 (4) AS3 (4) AS4 (4)
NSt 1,006 ± 66.59 1,216 ± 32.27 1,278.75 ± 93.46 1,475.75 ± 85
Slope 20–30 AS+1 (4) AS+2 (4) AS+3 (4) AS+4 (4)
NSt 579 ± 37.13 1,452.25 ± 63.45 1,220 ± 88.25 1,370.25 ± 67.33
Numbers in parentheses are the number of transects developed in each site
Numbers 1–4 in sites reflect and increase in S. tenacissima abundance (NSt). Note that AS
+ sites are ranked relative to the values in
AS sites
Values are expressed as mean ± SE of transects developed in each site
OS Open Shrub land, AS Alpha Steppe with gentle slope, AS+ Alpha Steppe with steep slope
has at least k links (Boccaletti et al. 2006). The cumu-
lative distributions were fitted to a power law distribu-
tion, p (k)  kc, and the value of c was used as a
measure of the degree of organization of the networks.
This cumulative distribution has been used to study the
structure of interactions in ecological communities
(Jordano et al. 2003; Montoya et al. 2006), and provides
valuable information about the processes that organize
the network and the resistance to catastrophic events
(e.g., species removal, Sole and Montoya 2001). Net-
works with a degree distribution that decays with a
power law tail are scale-free networks. Scale-free net-
works emerge in the context of a growing network in
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Fig. 2 Variation of plant communities along Stipa tennacissima
abundance gradient in a open shrub land (OS), b alpha steppe with
gentle slope (AS), c alpha steppe with steep slope (AS+). Black
circles Number of species (S), white squares total abundance (N),
white triangles abundance of S. tenacissima (NSt). Numbers 1–4
reflect an increase in S. tenacissima abundance (NSt). In AS
+, sites
are ranked according to AS. Values are expressed as mean ± SE
of transects
Table 2 Results for each of the habitats examined in Cabo de Gata Natural Park
Zone S K E’
OS 61.83 ± 5.13 (0.288) 163.08 ± 60.71 (0.645) 0.558 ± 0.029 (0.182)
AS 56.5 ± 3.71 (0.263) 133.31 ± 30.45 (0.457) 0.506 ± 0.018 (0.142)
AS+ 54.81 ± 2.55 (0.186) 134.81 ± 22.38 (0.332) 0.531 ± 0.015 (0.11)
Values are expressed as mean ± SE (CV) of all transects in each habitat. S number of species, K number of links, E’ evenness (Shannon
index/Ln S)
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Fig. 3 Abundance and connectivity of S. tennacissima for a OS,
b AS, c AS+ in Cabo de Gata Natural Park. NSt Abundance of S.
tenacissima, kSt number of links of S. tenacissima. At AS
+,
correlation was statistically significant (P < 0.05)
highly connected nodes in the network (Amaral et al.
2000). This scale may be broken by constraints limiting
the addition of new links and driving to different dis-
tributions (e.g., exponential if vertices connect ran-
domly). Analyses were performed using SPSS 17 (SPSS
for Windows, Rel. 17.0.2008; SPSS, Chicago, IL).
Results
In Cabo de Gata Natural-Nı´jar Park, a total of 272
plant species were documented, with S. tenacissima
being most abundant in all transects. In each location,
sites were ranked from 1 to 4 based on the abundance of
S. tenacissima, and sites in AS were ranked based on the
S. tenacissima abundance at gentle slope, which is the
preferred topography for S. tenacissima as rhizomes are
able to become more strongly established. For OS, with
the increase of S. tenacissima abundance in the plant
community the number of species and overall abun-
dance decrease (Fig. 2a). In AS the reverse was true; the
abundance of S. tenacissima was related positively with
overall abundance, except at one site (Fig. 2b, AS4).
With the exception of sites that had the highest abun-
dance of S. tenacissima, the number of species increased
with the increase in S. tenacissima abundance (Fig. 2b, c;
AS4 and AS+4, respectively).
The coefficients of variation (CV) of the species
number and Evenness of transects, and links in the
networks of the three habitats indicated that OS exhib-
ited the highest variability (Table 2). In AS habitats, the
plant community was relatively more homogeneous, as
reflected in their relatively small CVs (see electronic
supplementary material for complete information about
transects).
The relationship between the abundance of S. tena-
cissima and the number of links that occurred differed
among locations. In OS, the abundance of S. tenacissima
and the number of links established were negatively
correlated (Fig. 3a), but in AS, the correlation was po-
sitive (Fig. 3b,c). For gentle slope transects in AS, the
relationship between the abundance of S. tenacissima
and the number of links was weaker than for steep slope
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Fig. 4 Total abundance and connectivity for a OS, b AS, c AS+
in Cabo de Gata Natural Park. N Total abundance, K total number
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Fig. 5 Gamma values for a OS, b AS, c AS+ in Cabo de Gata
Natural Park. Mean c value of the cumulative node degree
distribution for each site of the study areas. Numbers 1–4 reflect
an increase in S. tenacissima abundance (NSt). In AS
+ sites are
ranked according to AS. Values are expressed as mean ± SE
ones (RAS
2 < RAS+
2 , Fig. 3b,c). The relationship be-
tween the overall plant abundance and the total number
of links was positive in all three habitats (Fig 4a–c).
In the three habitats studied, all the plant co-occurrence
networks exhibited a close fit to the power law distri-
bution (R2 > 0.75 for all networks and R2 > 0.9 for 39
of 44 networks). The c parameter of the fitted distribu-
tions varied differently in each habitat together with
S. tenacissima abundance. At open shrub land sites,
c values increased with S. tenacissima abundance,
whereas for transects at alpha steppe with steep slope,
the opposite trend was apparent (Fig. 5a,c). For gentle
slope transects, c values followed the same trend as
in steep slope transects, except at the site with the
highest S. tenacissima abundance, where the c value
was the highest (Fig. 5b). The cumulative distributions
showed that increasing the c value improved the fit of
the distribution to the power law (Fig. 6d,h,i). Net-
works that best fitted the power law distribution
gathered most of their links around only a few species
(Fig. 7).
Discussion
Effect of S. tenacissima on its association patterns
with other plant species
The different behavior that S. tenacissima displays in the
analyzed habitats of Cabo de Gata-Nı´jar Natural Park
affects both network properties (number of links) and
other characteristics of plant community (number of
species and evenness). In open shrub land, S. tenacissima
enters as a colonizer in the shrub community, filling gaps
that occur in the vegetation matrix (caused typically by
anthropogenic factors, e.g., grazing; Alados et al. 2003).
The high survivability that the tussock grass presents in
this location allows its competitive dominance, reducing
the self-organization of shrub patches and the number of
species in the community (Cale et al. 1989). Ultimately,
the plant community changes from tall arid brushes to
S. tenacissima steppe (Tomaselli 1981). This change
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Fig. 6 Cumulative node degree
distribution for a–d OS,
e–h AS, i–l AS+ in Cabo de
Gata Natural Park. k Number
of links, p(k) cumulative
distribution of links in the
networks. Numbers 1–4 reflect
an increase in S. tenacissima
abundance (NSt). In AS
+ sites
are ranked according to the
values at AS sites. At all sites,
correlations were statistically
significant (P < 0.05)
characteristics of open shrub land, which indicated a
variable plant community (Table 2).
Taking into account the links that S. tenacissima
developed, as the tussock grass became more abundant,
other species disappeared (Fig. 2a), and so the number
of possible links is reduced (Fig. 3a). Usually, in eco-
logical networks, an increase in the abundance of a
certain species is associated with an increase in the
number of links that that species develops within the
network (Montoya et al. 2006; Va´zquez et al. 2009).
While for our whole communities this seems true, the
same might not be true for an individual species because
species within a community can differ in the way their
abundance changes (Debinski and Holt 2000).
In alpha steppe the results differed. In this location,
S. tenacissima is one of the species that appears in the
plant community, and a reduction in species richness
and total abundance is accompanied by a reduction in
tussock grass (Fig. 2b,c).Moreover, the plant community
presented less variability in response to changes in
S. tenacissima abundance because this tussock grass does
not lead to another community (Table 2). In steep slope,
S. tenacissima is able to retain soil and minimize water
run-off, facilitating the establishment of other species
(Cammeraat et al. 2002). Therefore, as it became more
abundant, it established more links with the other species
(Fig. 3b,c). In gentle slope, S. tenacissima becomes
dominant when its abundance is maximal due to the
resistance conferred by its rhizomes, while other
species disappear (Alados et al. 2003, 2006). This led
to a reduction in species number and abundance in
this site (Fig. 2b), and a weaker relationship between
S. tenacissima abundance and number of links (Fig. 3b).
These results coincide with those of previous works on the
variable facilitation capacity of S. tenacissima in the area
(Maestre and Cortina 2004; Alados et al. 2006).
Influence of S. tenacissima in the organization
of the associations in the networks
In the three semi-arid habitats analyzed here, the
cumulative distribution presented a higher c value and
better fitness to a power-law in the sites with fewer spe-
cies and total abundance, independently of the behavior
that S. tenacissima developed in the habitat (Fig. 6d,h,i).
A strong fit to power-law distribution indicates that the
network behaves as a free scale system, where most
species connect preferentially to a few others (Amaral
et al. 2000). In ecological networks, this high connectivity
of some species is associated with the high abundances of
these species (Va´zquez et al. 2009) or their key impor-
tance in the community (Jorda´n 2009). In our two loca-
tions, S. tenacissima meets both conditions, as it is both
the most abundant species, and develops a key role in the
formation and destruction of vegetation patches.
In semi-arid ecosystems, plant species must face harsh
conditions and, in order to increase their survival ability,
they usually establish in vegetation patches (Soriano
et al. 1994). Normally, these patches are formed by spe-
cies that are resistant to harsh conditions and plants that
refuge under their canopy, being facilitated by the former
(Pugnaire et al. 1996). As stress increases in the com-
munity, species become distributed randomly (Alados
Fig. 7a–d Plant co-occurrence
networks in Cabo de Gata
Natural Park through an
increase in S. tenacissima
abundance. OS1–OS4
(a–d) reflect an increase in
S. tenacissima abundance.
Node size is proportional to the
number of links, and black
nodes represents S. tenacissima.
As S. tenacissima increases in
abundance, species and links
disappear and links are spread
more heterogeneously in the
network
et al. 2003), patches become smaller (Kefi et al. 2007) and
fewer species are able to enter the community, which
leads to a smaller number of species (Tilman et al. 1997).
In open shrub land and gentle slope zones of alpha
steppe, S. tenacissima reduces the organization of vege-
tation patches, while in steep slopes the opposite occurs
(Alados et al. 2006). The loss of patch organization re-
sulted in a reduction of the number of species associa-
tions. In sites that fit best to power law, links are
concentrated in the most abundant species, which
establishes a higher number of associations (particularly
the S. tenacissima).
Community structure results from the interactions of
many components acting at the same time, and each has
its own particular dynamic (Pascual and Dunne 2006).
Our results show that the spatial organization of plant
communities can be studied by employing a network
approach. Networks have the advantage of informing us
about the mechanisms operating at community level
more fully than a species pair based approach (i.e., the
organization of the interactions in the community;
Verdu and Valiente-Banuet 2008) while simultaneously
giving information on the dynamics of a particular
species (i.e., importance of a particular species in the
community; Jorda´n 2009). In Cabo de Gata-Nı´jar Nat-
ural Park, the different behavior developed by S. tena-
cissima affected the association pattern of the plant with
other species, while the community response remained
unaltered. This result has been observed for pollination
networks, where species associations vary from one year
to another, while network properties, as connectance or
average linkage, did not change (Olesen et al. 2008).
This plant co-occurrence network is created from easy-
to-obtain and accurate data, which may help to test dif-
ferent hypotheses about the organization of ecological
communities and their evolution (Bascompte 2007). Fu-
ture directions are focused on improving the network
with weighted links and plant species functional traits,
and extending the approach to non semi-arid communi-
ties, in order to confirm the generality of the results. A
better understanding of the mechanisms involved in the
interactions among species and their organization within
communities will improve our capability to develop better
and more accurate conservation and restoration plans.
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Abstract
In semi-arid ecosystems, vegetation is heterogeneously distributed, with plant species often associating in patches. These
associations between species are not constant, but depend on the particular response of each species to environmental
factors. Here, we investigated how plant species associations change in response to livestock grazing in a semi-arid
ecosystem, Cabo de Gata-Nı´jar Natural Park in South East Spain. We established linear point-intercept transects at four sites
with different grazing intensity, and recorded all species at each point. We investigated plant associations by comparing the
number of times that each pair of species occurred at the same spatial point (co-occurrences), with the expected number of
times based on species abundances. We also assessed associations for each shrub and grass species by considering all their
pairs of associations and for the whole plant community by considering all pairs of associations on each site. At all sites, the
plant community had a negative pattern of association, with fewer co-occurrences than expected. Negative association in
the plant community increased at maximum grazing intensity. Most species associated as expected, particularly grass
species, and positive associations were most important at intermediate grazing intensities. No species changed its type of
association along the grazing gradient. We conclude that in the present plant community, grazing-resistant species
compete among themselves and segregate in space. Some shrub species act as refuges for grazing-sensitive species that
benefit from being spatially associated with shrub species, particularly at intermediate grazing intensities where positive
associations were highest. At high grazing intensity, these shrubs can no longer persist and positive associations decrease
due to the disappearance of refuges. Spatial associations between plant species and their response to grazing help identify
the factors that organize plant communities, and may contribute to improving management of semi-arid ecosystems.
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Introduction
Plant species associations are a fundamental aspect of plant
community ecology [1–3]. Analyses of plant species associations
provide information about environmental heterogeneity, biotic
interactions and patterns of seed dispersal [4–7]. This information
is of particular interest in semi-arid plant communities where
vegetation often occurs in patches. Usually, vegetation patches are
composed of shrubs that can act as shelter against harsh
environmental conditions. These shrubs are called ‘nurse plants’,
for they appear to provide microhabitats that enhance survival for
other plant species [2,8]. Theoretical models based on empirical
studies suggest that these positive interactions between plant
species are one of the main drivers for the formation of these
patches [8–10].
Since the article by Callaway and colleagues [11], additional
studies have proliferated showing the presence and importance of
positive interactions in plant communities [6,7,10]. It has been
suggested that positive interactions should be particularly common
in communities developing under high stress conditions and in
those exposed to high consumer pressure [2,11]. This theory has
been referred to as the ‘Stress Gradient Hypothesis’ (SGH) and
can explain some of the patterns in plant species interactions
occurring in stressed ecosystems (but see [12,13]). However, most
studies have focused on a limited number of species within a
community [14], and analyses at the community level have not
provided unequivocal support for SGH [15–17]. Experiments at
this scale are complicated because each species responds in a
particular way to each stress, and, typically, those responses can
change depending on the species’ ontogeny, habitat, and type of
stress considered [17–19]. Usually, the response of a community is
viewed as the net importance of positive and negative interactions
in the community (sensu, the proportion of the total interactions in
the community that are positive or negative [20]).
One alternative to studying interactions at the community level
has been using spatial association between plant species as a
surrogate for quantifying interactions [7,15,16]. This correlative
approach assumes spatially associated species result from positive
interactions, and species that are negatively associated are
segregated by competitive interactions [7]. When interactions
between species are weak, plant species will associate at random.
Spatial association has been employed for studying plant species
interactions in arid communities. For example, Verdu´ and
Valiente-Banuet studied positive spatial associations between
PLoS ONE | www.plosone.org 1 July 2012 | Volume 7 | Issue 7 | e40551
shrubs and seedlings in the Sonoran Desert, and found that there
was a relationship between positive interactions and co-evolution-
ary processes in that plant community [21].
Grazing is one of the most important biotic factors shaping
plant communities. Biomass consumption by herbivores affects
both plant species composition and community spatial structure
[22–25]. In arid and semi-arid ecosystems, grazing reduces total
plant cover, increases abundance of certain life forms such as
annual plants, and changes the identity of dominant species
[24,26]. Moreover, grazing may lead to increased positive
interactions between plants as a result of associational defense;
for example, some plant species protect themselves from herbi-
vores by spatially associating with unpalatable plants [27–28].
Previous works testing SGH in ecosystems under grazing stress
have found an increase in the importance of positive interactions
at low grazing levels, but not at high grazing levels where negative
interactions predominate [13,29]. Assessing the effects of grazing
on plant interactions provides valuable information for ecosystem
management (e.g. which species act as refuge for grazing-sensitive
species; which species need a refuge to survive). Changes in
community structure are central to detecting when an ecosystem is
overgrazed [24].
In the present work, we analyze the spatial associations among
all plant species in a semi-arid community occurring along a
gradient of livestock grazing. We evaluate associations for each
individual species, between all pairs of species, and in the whole
plant community, and how these associations change due to
grazing. We estimate all associations by comparing real spatial co-
occurrences between plant species with expected co-occurrences
due to species abundances. Specifically, we hypothesize that the
whole plant community will become more positively associated at
intermediate grazing intensities, and that associations of each plant
species and between pairs of species will depend on species life
forms. We distinguish among associations between shrubs (those
species responsible for patch formation), between grasses, and
between shrubs and grasses.
Materials and Methods
Study Area and Data Collection
The study was conducted in Cabo de Gata-Nı´jar Natural Park,
which lies along the Mediterranean coast in Southeastern Spain
(36u 469 N, 2u 099 W). The park occupies 37,570-ha park, with a
maximum elevation of 493 m (El Fraile Peak). The climate is semi-
arid Mediterranean (marked seasonality, drought in summer and
most rainfall in spring and autumn. Average annual rain-
fall = 193.9 mm, Average annual temperature = 19.4 C [30]).
Historically, the area has been used as an agro-pastoral system,
with cereal cropping on floodplains and livestock (sheep and goat)
grazing on slopes all the year. The plant community is
characterized by Chamaerops humilis L., and other common species
include Rhamnus lycioides L., Pistacia lentiscus L., Periploca laevigata
Aiton, and Stipa tenacissima L. [31].
Vegetation data were collected from the Southern section of the
park, a volcanic area where highly stony soils predominate [32].
All permits required to carry out the field studies were obtained
from the Natural Park authorities. In that region, vegetation is
characterized by open shrubland with shrubs organized in patches,
which are embedded in a matrix of a large tussock grass,
S. tenacissima L. S. tenacissima is a very strong competitor that
colonizes the gaps within patches caused by livestock and aridity,
and can exclude other species once it becomes the dominant
species [10,33].
Within the area, four sites at different distances from El
Romeral farm were selected. Movements of animals (sheep and
goats) were monitored for one week per season with a GPS device.
Effective stocking rate was calculated from the average stocking
rate of the farm (ind?ha21) multiplied by a correction factor based
on the percentage of time each grazing site was used. Sites were
ranked based on the amount of grazing pressure to which they had
been exposed (G1 = 0 ind?ha21; G2 = 0.27 ind?ha21;
G3 = 0.46 ind?ha21; and G4 = 0.65 ind?ha21). Grazing carrying
capacity for this plant community is 0.39–0.57 ind?ha21, so we
considered G2 as low grazing intensity, G3 as intermediate grazing
intensity and G4 as high grazing intensity [34]. In April, 2001,
three 500-m-long linear transects were established at each site, and
the Point-Intercept Method [35] was used to quantify vegetation.
On each transect, the species occurring at each point were
recorded every 20 cm. Presence and life form (shrub or grass) of all
species were recorded and no distinction was made between the
ontogenetic stages of individuals. All transects were run parallel to
the slope, separated by 50 m and established at the same altitude,
orientation and soil parent material.
Association Measurements
A plant-plant association matrix ASxS was built for each site,
based on the data pooled from the three transects. S is the number
of species present at the site. In the matrix, aij is the number of
times that species i and j co-occurred at the same sampling point
(with aij = aji). The matrix was used to calculate the total number of
co-occurrences for a given species i (ai~
PS
j~1
aij ) and the total




terms of the matrix were set to 0 because it was not possible to
estimate the co-occurrence of a species with itself from the
presence data.
To test the deviation from the expected patterns of plant species
associations, an ESxS matrix was calculated for each site. This
matrix includes the expected number of co-occurrences between
species based on their abundances. For each species i, its relative
cover was calculated as pi = ni*T, where ni is the number of points
where species i occurred at each site, and T is the total number of
points sampled (2501 sampling points * 3 transects = 7503). In that
context, pi is the probability of finding the species i at one
randomly selected point at a site. Using those data for all of the
plant species, a PSxS matrix was computed, where pij = pi*pj.
Therefore, pij is the probability of finding the species i and j at the
same sampling point on the site. The expected co-occurrences
matrix ESxS was computed as ESxS = PSxS*T (with eij = pij*T), and







eij=2) were calculated similarly as for ai and A.
A Poisson distribution was employed to compare ASxS and ESxS.
The Poisson distribution is a statistical distribution widely used for
analyzing count data. Furthermore, it has long been used in
ecological analyses [36], particularly with vegetation data collected
using the Point-Intercept Method (i.e. the number of contacts of a
given species fits a Poisson distribution if individuals are
distributed randomly and the probability of more than one
contact for the same individual is negligible [35]). The Poisson
distribution is characterized by one parameter, l, which deter-
mines the mean and variance of the distribution. Thus, each value
of A, ai and aij was compared to a Poisson distribution fitted with its
corresponding value, E, ei and eij, as the l parameter. To
Grazing in Semi-Arid Plant Associations
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determine whether observed co-occurrences (A, ai and aij) differed
significantly from the co-occurrences expected based on species
abundances (E, ei and eij), 95% confidence intervals were calculated
for each distribution. The comparison between A and E is the
general association pattern present in the plant community (plant
community presents more, less or the expected total number of co-
occurrences). The comparison between ai and ei is the general type
of association of species i (species i presents more, less or the
expected total co-occurrences with all other species), while the
comparison between aij and eij is the particular association between
species i and j (species i co-occurs more, less or as expected with
species j). Plant species were believed to be positively associated
when they co-occurred at a level greater than that expected by
chance. Negative associations between plants were inferred when
co-occurrences were less frequent than expected by chance’. If
actual co-occurrence values fell within the confidence interval,
these values did not differ significantly from those expected
because of species abundance and were considered a neutral
association.
To assess possible changes in community associations along the
grazing gradient, the importance of positive/negative associations
at each site was measured as the relative increase/decrease in total
co-occurrences with respect to expectations (R = (A - E)/E). The
positive association dominates the plant community if R .0,
whereas if R ,0, the negative association is more dominant. If R
, 0, neither association dominates. Total co-occurrences (A and
E) include all species in the plant community, but do not provide
information about the number of species or pairs of species
exhibiting each particular type of association. Therefore, we
calculated the proportion of species and pairs of species that
presented positive, negative and neutral associations. However,
when species are uncommon it is not possible to detect a negative
association because 0, the minimum observable value for ai and aij,
falls within the 95% confidence interval of the expected
distribution. Therefore, we only considered species and pairs of
species that were sufficiently abundant so that we could distinguish
between positive, negative and neutral associations. For ai, the
proportions of species considered at each site were G1 = 70%,
G2 = 69%, G3 = 57%, and G4 = 64%; and for aij the proportions
of pairs of species considered were G1 = 3.3%, G2 = 4.1%,
G3 = 3.3%, and G4 = 3%. Because it was possible to distinguish
between neutral and positive associations among all species and
pairs of species, we calculated the importance of positively
associated species and pairs of species as the proportion of positive
associations in relation to all possible associations (species, Rs =
s+/S; and pairs of species, Rss = ss+/S(S - 1); where s+ is the
number of species showing a positive association, and ss+ is the
number of pairs of species that are positively associated with each
other). As Rs and Rss increase, more plant species represent a
positive association, and more pairs of species are positively
associated. Rs was calculated for both life forms and for all species,
and Rss was calculated for associations between species with the
same life form, between different life forms and between all
species. All analyses were performed using R (http://www.R-
project.org). The variables and parameters used in the analyses are
presented in table 1.
Results
Grazing modified the plant community in Cabo de Gata-Nı´jar
Natural Park. Species richness was 70% greater at the ungrazed
than grazed sites, particularly due to the large number of grass
species, and biodiversity decreased as grazing became more
intense (Table 2). The mean number of species recorded per point
was largest at G1 and the number of points with no records (Bare
soil) was largest at low and intermediate grazing values (G2 and
G3). Mean number of co-occurrences per point decreased with
grazing. Abundance (ni) and co-occurrences (ai) of each species for
each grazing intensity are included as support information (Table
S1).
At all four sampling sites, plant communities exhibited fewer
total co-occurrences (A) than were expected by chance (E), which
indicated that plants were more likely to be alone in this
community, rather than in association (Fig. 1). Negative associa-
tion was most important at the highest grazing intensity
(RG1 =20.233, RG2 =20.262, RG3 =20.269, RG4 =20.476).
Regarding the general type of association of species (ai), at all
sampling sites there were species which associated positively,
Table 1. Variable and parameter codes employed in the
study.
Code Description
T Total number of surveyed points
S Number of species recorded
ni Abundance of species i
pi Relative abundance of species i
aij Co-occurrences between species i and j
ai Total co-occurrences of species i
A Total co-occurrences at the site
ASxS Matrix with aij values
pij Co-occurrence probability of species i and j
PSxS Matrix with pij values
eij Expected co-occurrences between species i and j
ei Expected total co-occurrences of species i
E Expected total co-occurrences
ESxS Matrix with eij values
s+ Species with positive associations*
ss+ Pairs of species with positive associations*
R Deviation from total co-occurrences at the site
Rs Proportion of species with positive associations at the site*
Rss Proportion of pairs of species with positive associations at the site*
Each value was calculated for each of four sampling sites within the study area.
*When ai and aij are higher than ei and eij, and fall out of their confidence
intervals.
doi:10.1371/journal.pone.0040551.t001
Table 2. Characteristics of study sites in Cabo de Gata-Nı´jar
Natural Park.
Site Latitude Longitude BS S S/point Ev A/point
G1 36u 469 60 N 2u 109 370 W 2050 119 (24/95) 1.03 0.645 0.363
G2 36u 449 450 N 2u 89 450 W 2982 70 (22/48) 0.75 0.559 0.163
G3 36u 459 240 N 2u 89 120 W 2750 74 (26/48) 0.787 0.515 0.177
G4 36u 459 50 N 2u 79 520 W 2360 72 (18/56) 0.764 0.39 0.084
BS, Bare soil, number of points with no species; S, species richness (Shrub
species/Grass species); S/point, mean number of species at each point; Ev,
evenness (Shannon diversity/log(S)); A/point, mean number of co-occurrences
per point (A/7503).
doi:10.1371/journal.pone.0040551.t002
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neutrally or negatively, but species that associated neutrally were
the most common. Besides neutrally associated species, those
negatively associated were more frequent than positively associ-
ated ones (Fig. 2a). No species presented a shift in its type of
association along the grazing gradient (i.e. no species exhibited
both a positive and a negative type of association along the
gradient, Table 3). Negatively associated shrubs were common,
particularly at the non-grazed site (Fig. 2b), while negatively
associated grasses increased at sites with highest grazing (Fig. 2c).
For associations between pairs of species (aij), all three types of
association were also detected. Neutral associations were the most
common, and negative associations were more common than
positive ones (Fig. 3a). Negative associations between shrubs were
highest in areas with low and intermediate grazing intensities
(Fig. 3b), whereas negative associations between grasses and
between shrubs and grasses were highest at high grazing intensity
(Fig. 3c–d). Individually, each species could associate positively
with some species, and neutrally or negatively with the rest.
The importance of species with positive association (Rs) was
highest at low grazing levels for both life forms and for all species
(Fig. 4a). The importance of positive associations between all pairs
of species (Rss) remained nearly constant, but they decreased at the
site with the highest level of grazing (Fig. 4b). The importance of
positive associations between shrubs was highest at low grazing
intensities, whereas between grasses and between shrubs and
grasses it was highest at the non-grazed site.
Figure 1. Distribution of expected total co-occurrences for the entire plant community in Cabo de Gata-Nı´jar. E, plant community total
co-occurrences; p(E), probability distribution of expected total co-occurrences p(N/E) = (1/N!)*e-A*A*N, where N is the number of surveyed points
(7503). G1 to G4 are the sampling sites and are sorted by grazing intensity (G1 = 0 ind?ha21; G2 = 0.27 ind?ha21; G3 = 0.46 ind?ha21; and
G4 = 0.65 ind?ha21). Vertical lines represent A. Because the observed values are smaller and fall outside the 95% confidence interval (grey area), the
community is considered to be dominated by negative associations.
doi:10.1371/journal.pone.0040551.g001
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Discussion
In Cabo de Gata-Nı´jar Natural Park, plant community
responded to grazing intensity. Grazing reduced community
biodiversity, and increased bare soil except at the site with
highest grazing intensity (Table 2). Grazers preferentially feed
on palatable species, favoring the persistence of non-palatable
species [24]. This selective removal modifies the abundance of
Figure 2. Relative number of species for each type of association. a, proportion of species with each type of association; b,proportion of
shrubs with each type of association; c, proportion of grasses with each type of association; G1 to G4 are the sampling sites. Associations are classified
as negative (black area), neutral (white area) or positive (grey area) depending on the relationship between ai value and the expected distribution.
Only species that could allow distinguishing negative from neutral associations were employed.
doi:10.1371/journal.pone.0040551.g002
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plant species, with some species becoming dominant while
others disappear from the community [26]. The effect of
grazing was particularly remarkable for grasses, which lost half
their species. When grazing became very intense, the plant
community was dominated by one very abundant species (S.
tenacissima). These changes in species composition and abun-
dance also modified the associations between species in the
plant community.
Regarding the general association pattern in the community,
there were fewer co-occurrences than expected by chance. At all
sites, irrespective of grazing intensity, plants showed a tendency to
segregate rather than associate. Thus, it seemed that negative
associations dominated the community, particularly at maximum
grazing intensity. In recent works in the Spanish Mediterranean
region, positive interactions between plant species have been
presented as a main determinant of the plant community [37].
Here the predominant interaction across all grazing intensities was
negative. Furthermore, associations among abundant species were
predominantly negative. Grasses such as S. tenacissima, and shrubs
like Launaea lanifera and Thymus hyemalis generally associated
negatively with other species independently of grazing level.
These species are common in degraded habitats and, through
competitive exclusion (S. tenacissima [33]) or allelopathy (T. hyemalis
[38]), they usually occur alone in the area rather than in
association. In this area, abundant plant species are adapted to
the harsh semi-arid environment and grazing, and they compete
with other well-adapted species for space and other resources [39].
On the other hand, some abundant species benefit from the
association with other plant species. For example, the grass
Brachypodium retussum preferentially develops under the canopy of
other species [33] and the shrub Phlomis purpurea presents low-
density branching, which allows it to enter vegetation patches [40].
Although some plant taxa exhibited positive associational patterns,
neutral and negative associational patterns were most common
across all species in the communities.
Large shrubs such as Chamaerops humilis, Genista ramosissima and
Periploca laevigata are responsible for the development of vegetation
patches in the area [31]. Often, in semi-arid environments, these
shrub species act as ‘nurse plants’ because they facilitate
establishment and development of species under their canopy
[21,41,42]. In our study, several positive associations between
shrubs or between shrubs and grasses reflect this nursery effect.
However, negative associations between these shrubs and the
competitive abundant species overcame the positive association
that shrubs established with other species. There are some
examples of the facilitative effect of grasses on the establishment
of other species in semi-arid ecosystems [43], but in our case most
of the positive associations included at least one shrub, suggesting
the role shrubs have as ‘nurse plants’ in the community.
In order to analyze associations of species and pairs of species,
we considered only those species abundant enough to allow
distinguishing negative from neutral associations. Typically, in
plant community studies uncommon species are excluded from the
analyses because they do not provide robust results [7,44]. In our
case, despite the low likelihood of detecting negative associations in
uncommon species, we found many positive associations between
these species. Others have suggested that rare species are more
likely to be facilitated than abundant ones [44]. Our results also
suggest that rare species are likely to be associated with other
species in semi-arid plant communities.
In our study, the proportion of positive species associations
increased at low and intermediate grazing intensities (G2–3) and
was lowest at the highest intensity (G4). This result has been
reported in other studies dealing with changes in the interactions
between plant species along grazing gradients, but to our
knowledge this is the first time that this result is evaluated at
community level [13,26,29]. As grazing increases, associations
between plant species become more frequent, particularly those
associations with shrub species that act as refuges against grazers.
However, once a particular threshold is reached, grazing intensity
Table 3. Plant species association type along a grazing
gradient in Cabo de Gata-Nı´jar.
Life form Species G1 G2 G3 G4
Shrubs Anthyllis cytisoides L. 0 + 0 0
Ballota hirsuta Benth 0 + 0 0
Chamaerops humilis* L. 2 2 2 2
Dianthus charidemi Pau. 0 0 + 0
Genista ramosissima* (Desf.) Poir. 2 2 2 0
Genista spartoides Spach 2 0 0 0
Genista umbellata* Poiret 0 0 2 0
Launaea lanifera* Pau. 2 2 2 2
Lavandula multifida* L. 0 0 2 0
Lycium intrincatum Boiss 0 0 0 2
Periploca laevigata* Aiton. 2 2 0 0
Phagnalon saxatile L. 0 + 0 0
Phlomis lychnitis L. 2 0 0 0
Phlomis purpurea* L. + 0 0 0
Salsola genistoides* Juss. ex Poiret 2 2 0 2
Teucrium charidemi* Sandw. + 0 0 0
Thymus hyemalis* Lange 2 2 2 2
Grasses Asparagus albus L. 0 + + 0
Asphodelus sp. L. 2 0 0 0
Asphodelus tenuifolius* Cav. 0 0 0 2
Avena sterilis sp. L. 0 2 0 0
Brachypodium distachyon* L. 0 0 0 2
Brachypodium retussum* (Pers.) Beauv 0 + + +
Euphorbia segetalis L. 0 + + 0
Hippocrepis ciliata Willd. 2 0 0 0
Leontodon longirrostris (Finch and Sell)
Talavera.
0 2 0 0
Lygeum spartium* L. 2 0 0 0
Medicago truncatula Gaertner 0 0 0 2
Melica minuta* L. 0 + 0 0
Plantago afra L. 0 2 0 2
Plantago albican L. 0 2 0 0
Plantago amplexicaulis Cav. 0 0 0 2
Plantago bellardi* Ail. 2 0 2 2
Reichardia picroides (L.) Roth + 0 0 0
Sonchus tenerrimus L. + 0 0 0
Stipa capensis Thunb 2 0 0 0
Stipa tenacissima* L. 2 2 2 2
Viola arborescens L. 0 2 0 0
G1-4, study sampling sites; +, ai . ei; 2, ai , ei (ai must fall outside the 95%
confidence interval of ei).
*. species that had pi .0.01. Only those species that differed significantly from
expectation on at least one site were included in the table.
doi:10.1371/journal.pone.0040551.t003
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is such that facilitative species cannot provide protection and
positive associations decrease [29]. Interestingly, the particular
type of association of each species remained consistent across the
grazing gradient. One possible explanation is that each species
exhibits a predominant associative type in the community,
regardless of grazing intensity (i.e., competitive species never
Figure 3. Relative number of pairs of species for each type of association. a, proportion of pairs of species with each type of association; b,
proportion of types of association between pairs of shrubs; c, proportion of types of association between pairs of grasses; d, proportion of types of
association between pairs of shrubs and grasses. G1 to G4 are the sampling sites. Associations are classified as negative (black area), neutral (white
area) or positive (grey area) depending on the relation between aij value and the expected distribution. Only pairs of species that could allow
distinguishing negative associations were employed.
doi:10.1371/journal.pone.0040551.g003
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become associative [25]). Others have documented associational
changes across different stages of plant ontogeny [19], but here the
observed associations reflect the general type of association of the
species in the area.
Spatial associations between species have been presented as an
indirect measure of species interactions, but this approach has
limitations. The spatial association of species is the net result of
biotic interactions, seed dispersal and environmental heterogeneity
[45]. The present study has additional limitations. For example,
inter-specific associations are not measured, all individuals of each
species are considered ecologically identical (e.g. different life
stages may interact differently [19,46]) and other effects of
interactions are ignored (e.g changes in species biomass [14]).
Nevertheless, our results are consistent with those reported by
works about SGH including a limited number of species [13,27].
Identifying the processes that drive the organization of natural
communities under grazing and the role that each species plays in
said organization provides valuable information about which
species maintain the structure of grazed ecosystems. This
information is central to detect overgrazing events in grazed
ecosystems [24].
In conclusion, most species were not associated with other
species and the most common association among plants in this
semi-arid plant community was negative, especially associations
with dominant species. This suggests that either neutral processes
and/or competitive interactions are structuring these plant
communities. The associational patterns of most species did not
vary with grazing intensity; however, there was a tendency for
positive associations among species to become less frequent at high
levels of grazing. Positive associations among plants appeared to be
most important at low and intermediate grazing intensities.
Identifying non-neutral species associations provide information
about the processes and species driving the organization of natural
communities and helps further the development of conservation
and restoration plans.
Figure 4. Importance of positive associations along grazing gradient. a, Rs, importance of positively associated species for each life form. b,
Rss, positively associated pairs of species importance for each life form. G1 to G4 are the sampling sites. In a, importance of positive associations for
species is evaluated for shrubs (open circles), grasses (open squares) and all species (black circles). In b, importance of positive associations for pairs of
species is evaluated for shrub-shrub (open circles), grass-grass (open squares), shrub-grass (open triangles) and for all associations of pairs of species
(black circles).
doi:10.1371/journal.pone.0040551.g004
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Supporting Information
Table S1 Life form, abundance (ni), co-occurrences (ai)
and association type (ass) of plant species in Cabo de
Gata-Nı´jar Natural Park along grazing gradient. Associ-
ation values are presented for species that could distinguish
between neutral and negative associations.
(XLSX)
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Abstract.
In stressful environments several plant species are only able to survive if
they benefit from facilitative interactions exherted by `nurse' species. Usually,
these `nurses' are species adapted to the stressful environmental conditions and
act as `ecosystem engineers', creating vegetation patches where stress is ame-
liorated and other species are able to establish. However, this `nursery' effect
can be modulated by abiotic and biotic factors. In the present work we analyze
the effect of grazing and aridity in the patch structure of gypsophilous plant
communities and the role that species adapted to gypsum soils, gypsophytes,
plays in that structure. Specifically, we study the modular organization of the
plant association network and the intramodule degree and participation of gyp-
sophytes in two plant communities with different aridity in middle Ebro Valley,
Spain. Within each community sites with different livestock grazing intensity
were also analyzed. We created the networks employing the spatial association
between species. We found that plant species were more aggregated in patch-
es in higher aridty and grazed sites. In these sites environmental conditions
where more stressful and many species associated to `nurse' species to be able
to survive. Gypsophytes played a similar role structuring the plant community
as other species, except in higher arid ungrazed site where they played a major
110 Capítulo VII
role. However, this role depended on the gypsophyte considered. While gyp-
sophyte shrubs acted as `nurses', smaller gypsophytes compete against other
species and formed monospecific patches. Grazing reduced the importance of
gypsophytes in higher aridity sites as it facilitated the establishment of plant
seedlings by breaking the soil crust. On the other hand, in lower aridity sites
the contrary occurred as grazing allowed the establishment of gypsophytes by
reducing the dominance of community dominant species. In conclusion, grazing
and aridity modified the patch structure of gypsophilous plant communities.
Gypsophytes played an important role structuring the vegetation patch or-
ganization, but this importance depended on environmental conditions and
species' identity. Moreover, gypsophytes were not the only species that played
an important role structuring the plant community. In order to understand the
mechanisms that drive the organization of gypsophilous communities seems im-
portant but not sufficient to understand the role of gypsophytes.
Keywords: Aridity; Competition; Ecological Networks; Ecosystem engineers;
Facilitation; Grazing; Gypsophytes.
Introduction.
The distribution of living organisms in ecosystems is not a random process
but it is related with their capacity to survive the environmental conditions
present on those ecosystems[37]. This capacity depends on both abiotic and
biotic factors that determine the presence or absence of each species in a cer-
tain habitat. Usually, where environmental conditions are very stressful, only
species resistant to those conditions are able to survive [81]. This specializa-
tion occurs due to the selection over time of the most successful phenotypic
characters to survive in that environmental conditions [35, 285].
Arid and semi-arid regions suppose a perfect example of places with stress-
ful environmental conditions due to the irregular distribution of precipitation
over the space and time and the high temperatures, which result in periods of
water deficit over the year [78]. In these regions plant species have developed
particular strategies in order to survive, such as the development of specific
traits to resist the drought (e.g. high proportion of roots biomass, and hairy,
thorny or gross leaves, [282]) or the establishment of biotic interactions with
other species [116].
These biotic interactions usually operate through the creation of microhabi-
tats where environmental conditions become less stressful. Certain species can
survive in these regions if they establish in these microhabitats, being able
to persist in ecosystems where in normal conditions it would not be possible
[58]. In arid and semi-arid regions, typically, these microhabitats are vegeta-
tion patches composed by perennial plants that act as `nurses' and several
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plants that establish under their canopies [116, 237]. These perennial species
are the responsible of creating those microhabitats and are called `ecosystem
engineers' [152]. `Ecosystem engineers' are commonly species adapted to the
environmental conditions of an ecosystem that arrive to the community in the
first stages of the succession and enable the entrance of other less adapted
species in the community by modifying the microenvironmental conditions.
In arid and semi-arid regions soils with high gypsum content occupy large are-
as [200, 218]. On gypsum soils environmental conditions are very stressful for
vegetation as these soils impose severe limitations to plants survival. First,
top soil layer supposes a physical barrier to plant species establishment as the
soil is covered by physical and biological crusts that difficult seed anchorage
and root penetration [22]. Second, gypsum soils present low content of some
nutrients such, as P, K, Mg and N, and at the same time present high levels
of Ca+2 that can be toxic to numerous plant species [54, 200]. However, these
stressful conditions can be ameliorated by different abiotic and biotic factors.
For example, precipitation can dissolve surface crust and washes the exceed of
Ca+2 from the soil, and low grazing intensity can break soil crust and increases
the N content in the soil, which facilitate seeds establishment and survival in
these regions [96, 167].
The extreme conditions of gypsum soils have encouraged the development of
specialized flora in these environments: the gypsophytes [218]. Gypsophytes
present specific mechanisms to resist the stressful conditions of gypsum soils,
as the production of mucilaginous seeds to increase the humidity during the ger-
mination [108], or the accumulation of soil toxic ions in their structures [217].
The high specialization of gypsophytes to gypsum soils makes these species rare
and usually protected. In the Iberian Peninsula there are several communities
associated to gypsum soils as the middle Ebro valley shrubland of Gypsophila
struthium Loefl. ssp hispanica (Willk.) G. López, the Castilian plateau shrub-
land of Gypsophila struthium ssp struthium L., the Levantian shrubland of
Teucrium lepicephalum Pau and the Duero valley shrubland of Hedysarum
boveanum Bunge ex Basiner ssp palentinum Valdés [200]. These plant commu-
nities present numerous endemic species, and thus, European Union considers
gypsum habitats as Priority Habitats [75]. However, although the study of gyp-
sum communities is well developed there are still several questions to respond.
For example, there is no information about the general interaction type that
gypsophytes establish with the rest of the species in the community. The nature
of the interactions between plant species is very important for the conserva-
tion of natural communities, since facilitation has been successfully applied in
several restoration and conservation experiments [71, 230]. As gypsophytes are
adapted to the stressful conditions of gypsum soils, they are good candidates
to act as `ecosystem engineers' and facilitate the establishment of other less
adapted species.
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In this study we analyze the structure of the interspecific interactions present
in gypsophilous plant communities and the role that gypsophytes play in that
structure. This is the first time that plant-plant interactions in a gypsicole
community are studied at community level. We analyzed the modular struc-
ture of the plant-plant spatial association networks of a gypsicole community
and how they changed with different aridity and livestock grazing intensities.
Aridity is a key factor for vegetation in gypsum soils as it increases soil gypsum
content, which difficult the establishment and survival of plant species [167].
Grazing also supposes an important factor for vegetation as livestock tram-
pling can break soil crust facilitating the establishment of less adapted plant
seeds. Working hypothesis is that gypsophytes act as `ecosystem engineers',
forming vegetation patches where environmental stress is ameliorated and en-
hancing the survival capacity of the rest of species. Specifically, we propose
that a) gypsicole plant community in high arid and ungrazed sites presents a
more defined structure in patches due to the key role that gypsophytes play
in the structure of the interactions of the plant community; b) gypsophytes
play a major role structuring the plant community in high arid sites as aridity
increased soil gypsum content; and c) gypsophytes play a minor role structu-
ring the community in grazed sites as grazing breaks soil crust. We predict that
gypsophytes, as `ecosystem engineers', play a major role structuring vegetation
patches in the sites where non-gypsophytes find more restrictions (high arid
and ungrazed sites) and that more defined vegetation patches result in a more




The study was developed in the Middle Ebro valley in two sites, the wildlife
refuge of La Lomaza (municipality of Belchite) and in Alcubierre mountain
range (municipality of Leciñena) in Zaragoza, Spain. Both places have gypsum
soils, with high gypsum content but with different aridity values, with higher
aridity in La Lomaza than in Leciñena site [183]. Several gypsophyte species
appear in both places as Helianthemum squamatum (L.) Pers., Gypsophylla
struthium ssp hispanica and Ononis tridentata L., but they differ in the rest of
species. Vegetation in La Lomaza is characterized by low shrubs such as Thy-
mus vugaris L. and grasses as Lygeum spartum (L.) Kunth., while in Leciñena
bigger shrubs as Rosmarinus officinalis L. and Cistus clusii Dunal are common
[53]. In each place a grazed and an ungrazed site were selected, so in the study
4 sites were considered: in the highest arid place of La Lomaza one ungrazed
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(HU) and one grazed (HG) sites, and in the lowest arid place of Leciñena one
ungrazed (LU) and one grazed (LG) sites. Information of the 4 study sites are
gathered in Table 1.
Tabla 1: Characteristics of the study sites in the middle Ebro Valley.
Aridity index Stocking rate Gypsum
Code Site Coordenates ( ◦C ·mm−1) (head · ha−1 · year−1) content (%)
HU La Lomaza 41 ◦23′ N, 0 ◦42′ W 4.37 0 62.39
HG La Lomaza 41 ◦24′ N, 0 ◦41′ W 4,27 0.35 43.17
LU Leciñena 41 ◦46′ N, 0 ◦35′ W 2.94 0 49.32
LG Leciñena 41 ◦46′ N, 0 ◦34′ W 2.87 0.66 45.83
Code refers to the sites with highest (H) and lowest (L) aridity index values and with
(G) or without (N) stocking rate.
Data survey and analysis.
In all 4 study sites vegetation was surveyed with point-intercept linear
transects [121]. In these transects all the plant species that appear in every
point separated by a certain distance along a straight line are recorded. In
each study site 6 250-m long transects were carried to survey vegetation on
2010 spring (May-June). Plant species were registered every 20 cm interval
for a total of T = 1251 points per transect. The presence of all the species
that appeared in every point of transects was registered and no distinction
was made between the different life stages of the plants. On each transect
the abundance of each species i (ni), total species richness (S), biodiversity
(E = H ′/ln(S), where H ′ Shannon diversity index, H ′ =
∑S
i=1 piln(pi), where
pi is the proportion of ni respect the sum of the abundances of all the species in
each transect), abundance of gypsophytes (Gypso, sum of the abundances of all
gypsophytes in the transect) and the bare soil cover (BS, number of points in
the transect with no registers/T ). The differences between sites characteristics
were tested with Generalized Linear Models with aridity and grazing intensity
as fixed factors.
Network properties can vary a lot between samples taken from a network and
the complete network per se ([267]). Thus, on each site one plant-plant spatial
association network was built with the pooled data of the 6 transect as it
best represented plant community organization. In this network nodes (i, j)
are plant species and links (sij) reflect the spatial association between every
pair of species in the transect. Spatial association between each pair of species
was calculated comparing the number of co-occurrences registered between the
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species along the transect with the number of co-occurrences expected only due
to their abundances. The number of co-ocurrences of a pair of species i and
j (aij) was defined as the number of points in the transect where i and j
appeared simultaneously. This aij value can be compared with the expected
number of co-occurrences between i and j if both species associated at random.
The expected number of co-occurrences for any pair of species i and j (eij) is
calculated as eij = ni/T ∗nj/T ∗T , or the probability of finding i and j in the
same point of the transect multiplied by the total number of points surveyed.
In order to compare eij and aij a Poisson distribution was employed. For
each pair of species the lower (e−ij = eij − z0,025
√





eij/T ) limits of a 95% confidence interval were calculated. Thus
the spatial association between species i and j was defined as
sij = 1 si aij > e
+
ij
sij = −1 si aij < e−ij
sij = 0 si aij > e
−
ij y aij < e
+
ij ,
There is a positive spatial association between i and j if aij > eij , while
there is a negative spatial association if aij < eij . The size of the networks
is S, the proportion of isolated species is Iso (Iso = 1 − S′/S, where S′ in-
cludes all the species with at least one significant spatial association), and




j=1 |sij |)/2, as sij = sji. In each network the
connectance C = 2K/S′(S′ − 1) and the proportion of positive associations
(Ratio+ = K+/(K+ + K−), where K+ is the total number of positive asso-
ciations and K− is the total number of negative associations in the network)
were also calculated.
Each network was divided inM modules following the structural balance crite-
rion. A network with positive and negative links is perfectly balanced if all its
nodes can be grouped in modules so that, all links between nodes that conform
the same module are positive (sij = +1 for every i and j within a module) and
all links between nodes that conform different modules are negative (sij = −1
for every i and j in different modules, [95]). In our case modules represent the
different vegetation patches that can be found in the ecosystem, separating
patches composed by particular plant species from other patches. If there were
isolated groups of species (i.e., groups of nodes that do not connect among
them), we consider them as different modules (i.e., different vegetation patch-
es).
Following the structural balance criterion, networks could be unbalanced sys-
tems, as there can be links that do not fulfill balance conditions (i.e. not
all the links inside a module are positive nor all the links between different
modules are negative). The deviation of a network from a perfectly balance
organization can be measured with an index of frustration. In our case, frus-
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tration was measured as the proportion of links that do not fulfill the struc-
tural balance criterion respect the total number of links present in the network
(F = ((kMx 6= +1) + ((kMx,My 6= −1)/K, where kMx is the number of links
within the module Mx, kMx,My is the number of links between modules Mx y
My, and K is network connectivity). In our case F indicated the specificity
of vegetation patches in the community (i.e., same species always appeared
associated in the same patch type), with more specificity at lower F values.
In a network organized in modules, it is possible to test the role that each node
plays in the organization of the network. The role of a node in a network can be
measured with its intramodule degree and its participation [128]. Intramodule
degree (Di) determines how connected a node is with the rest of the nodes





where kiMx is the number of links of i within the moduleMx, ¯kMx is the average
number of links per node within Mx, and σkMx is the standard deviation of
the number of links per node within Mx. Positive Di values indicate that i
is more connected to other nodes within Mx than the average connectivity
within the module, while negative Di values indicate that i is less connected
to other nodes within Mx than the average connectivity within the module. In
our case, Di shows the capacity of plant species to aggregate other species in
the vegetation patches where they appear.
Participation (Pi) determines how connected a node is to all the modules in







where ki is the total number of links of i. Values of Pi similar to 1 indicate
that i connects homogeneously to the modules in the network, while values of
Pi similar to 0 indicate that most links of i concentrate in a specific module. In
our case, Pi showed the importance of plant species differentiating vegetation
patches in the plant community. The role of a node i in a network divided
in modules can be assessed with its Di and Pi values (Guimera and Amaral,
2005). Attending to Di a node can be classified as hub (Di > 2,5, connects
many nodes within its module) and non-hub (Di < 2,5, connects few nodes
within its module), while attending to Pi a node can be classified as peripheric
(Pi ≈ 0, does not connect modules), connector (Pi ≈ 0,5, connect modules)
and kinless (Pi ≈ 1, do not belong to a specific module).
Changes in the Di and Pi values of gypsophytes (Dgyp and Pgyp) were tested
with Generalized Linear Models with aridity and grazing intensity as fixed
factors. Also, the importance of the species in the network were assessed with
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their Di and Pi values. The cumulative distributions of Di and Pi values were
built on each site and the importance of a species was defined as the probability
of finding another species with less than its Di and Pi values. Thus, important
species will have high Di and Pi values and their importance will be similar
to one. There were two importance values, the importance of a species to
aggregate other species in the vegetation patches (p(D)) and the importance
differentiating vegetation patches (p(P )). We considered a species as important
if its Di and Pi values were higher than 0.8 (species presented Di and Pi values
higher than 80% of the species in the network).
Results.
Attending to the characteristics of the study sites, there was a significant
interaction between aridity and grazing for species richness (S), evenness (E)
and abundance of gypsophytes (Gypso, p < 0,02 in all cases). In highest aridity
sites grazing did not affect S and E, and reduced Gypso. On the contrary, in
lowest aridity sites grazing increased S, E and Gypso (Table 1). These results
show that the effect of grazing in the plant community can be modulated by
aridity. There was a significant effect of aridity and grazing on bare soil cover
(BS, p < 0,001 and p = 0,0093 respectively). In highest aridity sites BS was
higher than in lowest aridity sites, and grazing increased BS independently of
aridity (Table 1).
Tabla 2: Characteristics of the gypsicole plant community for the different study sites
in the middle Ebro Valley.
Study site S E Gypso BS
HU 29.17±2.57 0.71±0.02 182.5±23 0.59±0.02
HG 27.83±1.22 0.74±0.01 77.17±9.82 0.68±0.03
LU 26.33±1.5 0.65±0.02 63±8.39 0.42±0.02
LG 42.83±2.61 0.77±0.01 115±9.17 0.46±0.02
Study site refers to the sites with the highest (H) and lowest (L) aridity index values
and with (G) or without (N) stocking rate. S, species richness; E, evenness; Gypso,
sum of the abundances of all the gypsophytes found in transects; BS, bare soil cover.
All values are given as mean ± standard error.
Comparison between network indexes of spatial association networks also showed
the different effect of grazing depending on the aridity. In highest aridity sites
grazing did not affect the proportion of isolated species (Iso), connectance (C)
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and number of modules (M). On the contrary, in lowest aridity sites grazing re-
duced Iso (Table 2). Grazing increased the proportion of positive associations
independently of the aridity. The higher proportion of positive interactions in
grazed sites indicated that plant species aggregated in space when grazers were
present. The organization in modules of the networks was more balanced (i.e.,
F was lower) in highest arid than in lowest arid sites and in ungrazed than in
grazed sites (Table 2). This implies that spatial association of plant species in
vegetation patches was more specific in highest arid and grazed sites, as plant
species preferentially associated to the same species rather than associate to
any species present in the community.
Tabla 3: Characteristics of the spatial association networks of the gypsicole plant
community of the middle Ebro Valley.
Study site Iso C Ratio+ M(F )
HU 0.23 0.08 0.81 5 (0.01)
HG 0.24 0.08 0.92 5 (0.06)
LU 0.44 0.12 0.81 3 (0.07)
LG 0.15 0.08 0.87 4 (0.09)
Study site refers to the sites with the highest (H) and lowest (L) aridity index va-
lues and with (G) or without (N) stocking rate. Iso, proportion of species with no
significant spatial associations; C, connectance; Ratio+, proportion of positive links;
M , number of modules; F , frustration as proportion of links that did not fulfill the
structural balance criterion.
In total 5 gypsophytes were found: Diplotaxis erucoides (L.) DC, Helianthe-
mum squamatum, Herniaria fruticosa L., Gypsophylla struthium ssp hispanica
and Ononis tridentata. All five species appeared in 4 sites but D. erucoides
which only appeared in HU. Attending to the role that gypsophytes played in
the community, there was no significant effect of aridity or grazing on gypso-
phytes intramodule degree (Figure 1 left). There was a marginally significant
interaction of aridity and grazing on gypsophytes participation (p = 0,0769,
Figure 1 right). Grazing reduced Pgyp in highest aridity sites while increased
Pgyp in lowest aridity sites. This indicated that grazing reduced the importance
of gypsophytes as differentiators of vegetation patches in highest aridity sites,
while in lowest aridity sites the contrary occurs.
If the importance of gypsophytes is analyzed separatedly, there were differences
between the species (Figure 2). Gyspsophylla struthium ssp hispanica presen-
ted high p(D) and p(P ) values in all sites except LU, which indicated that




























Figura 1: Intramodule degree and Participation of the gypsophytes in spatial association
networks of the plant community studied in middle Ebro Valley. Left graph represents in-
tramodule degree (Di) and right graph participation (Pi). U indicates ungrazed sites and G
grazed sites. In continuous line there are represented highest arid sites (H) and in dashed
line lowest aridity sites (L). Bars represent ± one standar errors of the values.
and differentiating vegetation patches. Ononis tridentata only presented high
p(D) and p(P ) values in LG. Helianthemum squamatum and H. Fruticosa only
presented high p(P ) values in HU, indicating that both species differentiated
vegetation patches in this site. Helianthemum squamatum also presented high
p(D) in HG, indicating that at least in this site it gathered species within its
vegetation patches. A joint representation of Di and Pi values of all species in
the networks is represented in Figure 3.
Discussion.
Modular organization of the plant-plant spatial association networks showed
that plant community was more balanced in highest aridity than in lowest
aridity sites (HU and HG presented lower frustration than LU and LG), which
indicated that same species always appeared associated in the same patch type.
In HU and HG higher aridity conditions determined more restrictive soils with
higher gypsum content and thicker soil crust [231]. This result in a plant co-
mmunity very specialized to resist this type of stress [105]. In this community
gypsum tolerant species can be considered as `ecosystem engineers', as they
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Figura 2: Importance of gypsophytes structuring the spatial association networks of the
plant community studied in the middle Ebro Valley. Graphs represent the different species:
G. struthium ssp hispanica (GYP), O. tridentata (ONO), H. squamatum (HEL) and H.
Fruticosa (HER). Black bars represent the importance of a species to aggregate other species
(p(D)), and white bars represent the importance differentiating vegetation patches (p(P )).
Species with values higher than 0.8 (dasehd line) are considered as important. Diplotaxis
erucoides is not included as it only appeared in one site.
establish conforming vegetation patches which become fertility islands for the
rest of plant species. Species that form these islands are capable to break soil
crust with their roots [248], enabling the establishment of other species and
increasing the water content in the soil under their canopy [230]. Moreover, the
additional water content in the soil could favor the washing of ions as Ca+2,
reducing the excessive content of these ions within vegetation patches [127]. On
the other side, in LU and LG community was less balanced, which indicated
that more species appeared associated interchangeably in different vegetation
patches. In LU and LG higher precipitation reduces soil crust resistance and
enabled a more homogeneous ions washing, which reduces the stress level due
to gypsum in the community. Thus, in these sites species spatial organization
was less patch-specific because positive interactions are not as decisive to the
survival of plant species as in higher aridity sites.
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Grazing also affected the properties of the ecosystem and spatial association
networks. Grazing increased bare soil surface and the ratio of positive associa-
tions in the community. Selective consumption of vegetal biomass by herbivores
reduces vegetation cover, which results in more bare soil [188, 191]. Moreover,
this selection depends on the palatability and the detectability of plant species
[43]. Spatial association between unpalatable and palatable species has been
identified as one of the commonest mechanism employed by plants to pro-
tect from grazers [214]. Grazing also increased the frustration of the modular
structure of the community, turning the network more unbalanced (i.e. less
specific distribution of plant species in patches). Grazing has been presented
as a disruptor factor of plant community structure in arid environments as
vegetal consumption by herbivores randomizes vegetation patch organization,
resulting in a more homogeneous distribution of plant species between patches
[3].
On the other hand, there was a different effect of livestock grazing on plant
community depending on the aridity level. In highest aridity site grazing re-
duced the abundance of gypsophytes and their participation in network or-
ganization. In these sites grazing can affect soil hydro-physical properties by
the removal of surface soil crust. If this crust is removed, water soil content
increases and plants establishment can be enhanced [96]. This change in soil
properties would produce more benign environmental conditions and so, less
dependence on `ecosystem engineers' represented by gypsophytes. However, in
lowest aridity sites the opposite occurs. In these sites livestock grazing increa-
ses species richness, community evenness, gypsophytes abundance and reduced
the proportion of isolated species in the network. In this case plant community
is dominated by R. officinalis and grazers could feed on it, because although
it is not as nutritious as other species present in the community, it is very co-
mmon and easy to find [28]. Thus, grazing would reduce the dominance of R.
officinalis and allows more space where other species (including gypsophytes)
are able to establish. Gypsophytes organize in vegetation patches where other
species can establish in order to protect from both grazing and the competition
with other shrubs, and so the proportion of isolated species decreased. This
reduction in the dominance of R. officinalis also increased the evenness in the
community.
Attending to the role of gypsophytes in the plant community, only their role as
differentiators of vegetation patches (Pi) was affected by aridity and grazing.
Moreover, there was an interaction in this response. This is due to differences
in the vegetation patches formed by gypsovags (regionally common not spe-
cialized species that can occur in gypseous soils). In highest aridity sites vege-
tation patches are formed by gypsophytes and Lygeum spartum (p(D) =0.98,
p(P ) =0.86). Lygeum spartum is a very thick grass capable of survive in gyp-
sum soils, and several small plant species establish in its edge [236]. In these
Capítulo VII 121
sites grazing changes soil properties, reducing the importance of gypsophytes as
differentiators of vegetation patches. In lowest aridity sites vegetation patches
are formed by R. officinalis (p(D) =0.83, p(P ) =0.91). This species is a shrub
of bigger size than gypsophytes and dominates the space in the community,
displacing other species to the gaps that it does not occupy. This dominance
can be related with an allelopathic strategy, a typical strategy found in several
species of the same genus and family [15]. Grazing reduces the dominance of
R. officinalis and gypsophytes become able to form vegetation patches that
differentiate from those of the R. officinalis.
It is remarkable to point that the importance of gypsophytes in the networks
depended on the identity of the species considered. In general, G. struthium
ssp hispanica was quite important both aggregating and segregating species in
all sites. Gypsophylla struthium ssp hispanica is a shrub, the species usually
considered as responsibles of vegetation patch formation in semi-arid environ-
ments (Sala and Aguiar, 1995). This species presented high Di and Pi values
because it formed vegetation patches within several plant species establish in
order to survive. The only exception was in LU, where plant community was
dominated by R. officinalis and G. struthium ssp hispanica does not form
proper patches. Another shrub gypsophyte was O. tridentata, but this species
only was important in lowest aridity sites. The difference between this species
and G. struthium ssp hispanica could be related with their specialization level
to gypsum soils. While O. tridentata is a widely distributed species present
in almost all gypsum soils of Iberian Peninsula, G. struthium ssp hispanica
has a more reduced distribution [183]. This difference in their distributions is
related with the gypsophilic level of both species. G. struthium ssp hispanica
is restricted to soils with higher gypsum content, so it is associated to habitats
in highest aridity sites where conditions are more restrictive [183]. In these
sites it plays a more important role aggregating plant species within vegeta-
tion patches. In lowest aridity sites environmental conditions are more benign,
resulting in more nutrient availability and a weaker soil crust. Thus, in these
sites the less specialized shrub O. tridentata is able to establish and form ve-
getation patches.
The other gyposphytes were H. squamatum and H. fruticosa, which differen-
tiated vegetation patches in HU but did not aggregate other species. These
species are camephites that form monospecific vegetation patches. This spatial
segregation can be due to different mechanisms. For example, these species are
of small size, so it is not likely that they facilitate other species, [249]. Moreover,
they are able to establish on bare soil as they are adapted to this semi-arid
environment (seeds of H. squamatum present, mucilage which improves the an-
chorage to soil surface, [108]). Lastly, they could exert allelopathic compounds
which prevent the establishment of other species (although this mechanism
has not already been tested). The relaxing of stress conditions when grazing
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is present in highest aridity zone reduced their segregation from the rest of
species and even H. squamatum became one of the most associated species.
In conclusion, gypsophytes played an important role structuring the vegetation
patch organization in plant communities of gypsum soils. However, this impor-
tance depended on the considered environmental conditions and species. For
example, gypsophyte shrubs as G. struthium ssp hispanica and O. tridentata
were important conforming vegetation patches in the habitats where they were
best adapted to. On the other hand, small gypsophytes as H. squamatum and
H. fruticosa segregated from the rest of species as they are able to establish on
the bare soil where there is reduced competition, and also could impede the
establishment of other species by releasing allelopathic substances. However,
gypsophytes are not the only species that played an important role structuring
the plant community as there were other gypsum tolerant species such as L.
spartum or R. officinalis that played a major role in some habitats. The role
of gypsophytes was affected by livestock grazing, which increased or reduced
the importance of gypsophytes as community structurers depending on the
aridity. In order to understand the mechanisms that drive the organization of
gypsophilous communities seems important but not sufficient to understand
the role of gypsophytes. It is possible that other less specialized species play a












Figura 3: Intramodule degree and Participation of the gypsophytes respect to all species
present in the plant community studied in the middle Ebro Valley. H indicates highest
arid sites and L lowest aridity sites, and U indicates ungrazed sites and G grazed sites.Pi,
Participation; Di, intramodule degree. Grey scale represents the distribution of Di and Pi
for the species in the community, with white representing most common values and black
least common values. Black dots represent the gypsophytes. Take notice that in all sites but
HU black dots appear associated with white areas, indicating that gypsophytes presented
similar values to those found in the community.











Ecologists have employed networks to study ecological communities. Ho-
wever, typically, these networks have been used to address only a particular
kind of interaction. In the present work we extend this approach to a plant
community that considers positive and negative interactions simultaneously.
We study the organization of the interactions within network modules and its
changes due to livestock grazing in the semiarid plant community of Cabo de
Gata-Níjar Natural Park, Spain. We created the networks with positive and
negative links based on the spatial association between species in 4 sites that
differed in grazing intensity. In this networks modules represent different as-
sociation strategies of the plant species (species that associate or segregate
from other species in the plant community). We evaluated the connectivity
of the networks, their organization in modules and the distribution of links
within each module. Grazing influenced the structure of the interactions in the
plant community, particularly by modifying the association strategies. Com-
munity presented most modules at the ungrazed site, and they decreased as
grazing pressure increased. Grazing favored species with no associations and
some species that competed among them for space and formed modules that
only had negative links. Many species formed modules that had positive links
because they only were able to survive in association. Few species played an im-
portant role in maintaining the structure of the plant community because they
intervened in most of the positive and negative interactions of the networks.
Spatial association networks identified association strategies, plant communi-
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tie's key species and the effect of grazing intensity, revealing as a good approach
to study the organization of plant communities.
Keywords:Competition; Ecological Networks; Facilitation; Grazing; Plant strate-
gies, Semiarid environments.
Introduction.
Scientists have employed networks to study the interactions within real sys-
tems for a long time [48], including systems from a variety of fields as economics,
sociology, physics, biochemistry, and ecology [29]. In ecology, these analyses are
very interesting as they address simultaneously the structural properties of the
system and the role that its components play in that structure [205]. However,
most research in ecological networks has focused in one particular type of inte-
raction, such as trophic (feeding interactions between prey and predator, [97])
and mutualistic relationships (mutually beneficial interaction between species,
[30]). Only recently ecologists have started to analyze networks with different
types of interactions simultaneously, but only theoretically [115, 159]. Here we
present an empirical ecological network that combines competitive and facili-
tative interactions for the first time.
One particular system of interactions present in nature is the interactions en-
semble established between plant species. Plant species coexist in a particular
habitat, where they compete for space and resources with other plants [116]. In
addition, some plant species facilitate the presence of others because nutrients
accumulate under their canopies or they provide protection against stressful
environmental factors [237]. Facilitation has been suggested as a major struc-
tural factor influencing the organization of stressed plant communities, where
several species can only survive due to this positive interaction [57]. Interac-
tions between plant species influence the spatial distribution of vegetation, as
competitive interactions are related with spatial segregation while positive in-
teractions are related with spatial aggregation [277]. Thus, it is possible to
approximate positive and negative interactions between plant species studying
their spatial association [299].
The study of the plant-plant interactions is of particular interest in arid and
semiarid ecosystems. In arid ecosystems vegetation is distributed in multi-
specific patches within a matrix of bare soil. Typically, patches consist of shrub
species that act as shelters against harsh environmental conditions (`nurses'),
and several plants that can only survive within these patches [18, 249]. So,
interactions between plant species result in a strong vegetation spatial distri-
bution pattern [249]. Networks have been already employed to study interac-
tions between plant species in arid ecosystems, but only considering positive
interactions present between `nurses' and facilitated species [290, 291]. It is
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possible to extend this network including negative interactions present in the
plant community and derived from the spatial association of species.
Overgrazing is one of the most important sources of stress in plant commu-
nities. Grazing reduces the abundance of susceptible plant species and mod-
ifies the composition and structure of plant communities [188, 191, 214]. In
addition, grazing influences the spatial distribution of vegetation. On one
hand, associative defense against grazers between grazing-sensitive species and
grazing-resistance species may result in an increase of the clustering in the
plant community [25, 125]. On the other hand, intense herbivore consumption
may result in a random spatial distribution of the plant community with few
grazing-resistance species that compete among them [5]. This change of spatial
distribution may be modulated by grazing intensity, with low intensities relat-
ed with positive associations and high intensities related with random patterns
[5]. To maintain sustainable grazing practices, it is essential to evaluate the ef-
fect of grazers on the entire plant community. However, this is difficult because
plant species present different tolerances to grazing, and is not possible to in-
fer the effect of grazing in the plant community by only pooling the individual
response of each species [103].
In this study, we used spatial association networks to investigate the effect of
grazing in the structure of the interactions within a semiarid plant community.
To our knowledge, this is the first empirical ecological network that includes
positive and negative interactions simultaneously. Specifically, we examined
how grazing intensity affected the modular organization of the community.
We divided the networks in specific modules based on species spatial associa-
tion patterns, and assumed that each module represent a specific association
strategy. For example, one module includes species that only exhert negative
spatial associations with other species. We hypothesize that grazing modifies
community association strategies; specifically a) an increase in grazing intensity
results in a more randomized plant community and a selection of some associa-
tion strategies that are best adapted to this stress; and b) selected association
startegies concentrate most of the associations in the community. We predict
that the number of the modules will decrease and the plant community will
become more randomly distributed as grazing intensity increases. We also pre-
dict that spatial associations will concentrate in certain modules, specifically,
those modules that include the species that provide refuge to others.
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Methods.
Study area and data collection.
The study was conducted in Cabo de Gata-Níjar Natural Park (hereafter,
Cabo de Gata NP), which is located in the Mediterranean coast of southeas-
tern Spain (36 ◦46′ N, 2 ◦09′ W). The park covers 37,570-ha, and the highest
elevation is 493 m (El Fraile Peak). The climate is semiarid Mediterranean
(drought in summer and most rainfall in spring and autumn. Average annual
rainfall = 193.9 mm, Average annual temperature = 19,4 ◦C, [220]). Historica-
lly, the area has been used as an agro-pastoral system, with cereal cropping on
floodplains and livestock (sheep and goats) grazing year-round on the slopes.
The plant community is characterized by Chamaerops humilis L., Rhamnus
lycioides L., Pistacia lentiscus L. and Periploca laevigata Aiton [222]. Vegeta-
tion data were collected from the southern section of the park, where highly
stony soils predominate [215]. In that region, the vegetation is an open shrub-
land, with shrubs organized in patches embedded within a matrix of a large
tussock grass, Stipa tenacissima L. Stipa tenacissima is a highly competitive
species that colonizes the gaps created within patches by livestock and aridity,
and can exclude other plant species from the area [6, 10].
Within the study area, four sites were selected at different distances from the
El Romeral farm, and one week per season in 2000, the movements of sheep
and goats where monitored. The effective stocking rate at each site was calcu-
lated by multiplying the average stocking rate of the farm (0.65 head · ha−1)
by a correction factor based on the proportion of time that livestock spent
grazing on each site. The sites were ranked based the stocking rate to which
they were exposed (G1 = 0 head · ha−1; G2 = 0.27 head · ha−1; G3 = 0.46
head · ha−1; and G4 = 0.65 head · ha−1). The grazing carrying capacity of
this plant community was 0.39-0.57 head · ha−1 [247]; therefore, we assumed
that G2, G3 and G4 sites had been exposed to low, medium and high grazing
intensity, respectively. The G1 site had not been grazed.
In April, 2001, three 500-m-long linear transects were established randomly at
each site, and the Point-Intercept Method was used to quantify the vegetation
[121]. In each transect one survey point was established every 20 cm, and all
species which intercept a vertical line on each point (T = total surveyed points
per transect = 2501) were recorded. Only the presence of each species per point
was recorded, independently of the number of individuals, and no distinction
was made between the ontogenetic stages of individuals of the same species.
The abundance of each species i per transect was measured as the number of
points where it occurred (ni). Evenness (E = H ′/Ln S, where H ′ is Shannon
diversity index and S is the number of species present in the transect) was
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calculated for each transect. The linear transects were parallel to the slope,
separated by at least 50 m and at the same elevation, orientation and parent
soil material.
Network construction and analysis.
For each site, three plant-plant association networks were created using the
data from each transect (one network per transect) and based on the plant-
plant association matrix SS×S . In these networks nodes are plant species and
links are spatial associations between pairs of species. In SS×S , sij represents
the spatial association between species i and j, with sij = sji as SS×S was
symmetric. The spatial association between i and j was derived by comparing
the number of times that species i and j co-occurred at the same sampling
point in the transect (aij) and the expected number of co-occurrences based
on species abundances (eij = ni/T · nj/T · T , probability of i appearing at
a single point · probability of j appearing at a single point · total number of
points). Each aij was compared to a Poisson distribution fitted with eij as
the parameter. When aij was significantly higher than eij (aij > eij , and fell
outside the 95% confidence interval of eij), plant species were assumed to be
positively associated and sij was set to +1. When aij was significantly lower
than eij , plant species were assumed to be negatively associated and sij was set
to -1. If aij fell within the confidence interval, the observed values did not differ
significantly from those expected and the plant species were assumed to have
a neutral association (sij = 0). It was not possible to estimate the number of
co-occurrences of a species with itself from the point-intercept data; therefore,
the diagonal terms of SS×S were set to 0. The total number of links in the




j=1 |sij | and the connectance was C = K/S(S − 1).
The association ratio was Ratio = (K+ −K−)/(K+ +K−), where K+ is the
total number of positive links and K− is the total number of negative links
in the network. Positive Ratio values indicate that positive associations are
more important than negative ones, while negative Ratio values indicate the
contrary.
Each association network SS×SS was divided in modules based on a relaxed
structural balance criterion [95]. Structural balance is a criterion employed to
build modules in networks that have positive and negative links [95, 280]. In
a balanced network, nodes within the same module only exhibit positive in-
teractions among themselves, and negative interactions with the species in the
other modules. Under that criterion, however, not all networks can be balanced
and a Frustration Index is used to measure the distance that a network is from
balance [280]. In a relaxed balanced network, nodes within the same module ex-
hibit interactions that have one sign (positive or negative), only, and the same
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applies to the interactions between pairs of modules. Under that criterion, all
networks can be balanced as long as they are divided in enough number of
modules [95]. Each network was divided in modules until the frustration Index
was 0 (network was balanced). In each network, three of the modules were set
specifically: M+, which included all the species that only exhibited positive
associations; M−, which included all the species that only exhibited negative
associations; and M0, which included all the species with no significant asso-
ciations. Other modules were named Mx (M I , M II ,...).
Attending to the relaxed balance criteria, all species within the same module
connects with the rest of the species within each module in the same way (in-
cluding species within the same module). So, we could argue those species that
belong to the same module share the same association strategy in the plant
community. This is quite straightforward for M+, M− and M0 modules: M+
includes facilitated species (species that only present positive associations),
M− includes competitive species (species that only present negative associa-
tions) and M0 includes ruderal species (species that distribute randomly).
However, when species present positive and negative associations simultane-
ously interpretation becomes more complex. The organization of these species
in different modules is related only with the associations that they establish
among them, as they only establish positive associations withM+ and negative
associations with M−. One possible interpretation for our case (semiarid envi-
ronment where vegetation is organized in patches) is thatMx includes, among
others, `nurse' species. Usually, `nurse' species are abundant species adapted to
the environmental conditions present in the area [79]. These species conform
patches within other species establish, while segregate from their competitor
species. However, this interpretation must be taken cautiously as Mx also in-
cludes species that only establish in patches conformed by certain species and
segregate from other patches. So, in our case the number of modules would re-
flect the diversity of association strategies in the community. Network analyses
were performed using Pajek (http://pajek.imfm.si/doku.php).
In order to evaluate the effect of grazing in the organization of the networks,
we correlated the number of modules (M), the proportion of non-associative




is the size of M0) and the number of links
per species (Rn = K/S, number of links (K) per number of present species
(S)) in each network with grazing intensity. As these variables could be related
with the size of the matrix, we also correlated grazing intensity, M , NAs and
Rn with S. We employed Spearman rank correlation as data was not normal.
Spearman Correlations were performed with R (http://www.Rproject.org).
To analyze association strategies in the community we first compare the size
of modules (SM
i
) with an ANOVA with module type (M−, Mx, M− and
M0) as a fixed factor. Then, to confirm which strategy was more important,




, positive and negative links of species in module M i) with the number




M i/(S − SM0), as only species that present at least one significant
positive association were considered). If associations distributed among mo-
dules as expected by their size, we would find no difference between real and
expected values (KM
i
e − KM = 0). We calculated the normalized root mean
square error (NRMSE =
√
((KM i −KeM i)/KM i)2 = (KM i −KeM i)/KM i)
of the associations in each modules and compare modules among them using
an ANOVA with module type as fixed factor. Positive NRMSE indicates that
module presents more associations than expected while negative NRMSE
indicates the opposite. The size, real number and expected number of associa-
tions for Mx were calculated after pooling all modules that present positive
and negative associations in a single module for each transect. ANOVAs were
performed with R (http://www.Rproject.org).
Results.
In Cabo de Gata NP, livestock grazing influenced plant community and
its respective association network (Table 1). Specifically, grazing reduced the
species richness and biodiversity in the community and the number of modu-
les present in the network (ANOVA p-value <0.001 for S and E, and p-value
<0.05 for M , Tukey post-hoc revealed that G1 presented significantly more
species and evenness than the other 3 sites and more modules than G4, and
G2 and G3 presented more evenness than G4). However, grazing did not affect
network connectance (ANOVA p-value >0.05 for C). Positive associations were
more important than negatives in all sites, and it seems that in G1 association
ratio was slightly higher than in other sites (but not enough to be significant,
ANOVA p-value >0.05).
Correlations analyses showed that grazing intensity correlated negatively with
the number of links per species (rho = −0,734, p-value <0.01) and the number
of modules (rho = −0,75, p-value <0.01), and positively with the proportion
of isolated species (rho = 0,714, p-value <0.01). Network size only presented
correlation with the proportion of isolated species (rho = −0,603, p-value
<0.05), so results seem independent of network size.
Plant species did not distributed homogeneously among modules. Modules
M+ and M0 presented significantly more species than M− and Mx in all sites
(Figure 1). Furthermore, associations did not distribute among modules as
expected by their size. In all sitesM+ presented negative NRMSE values and
was significantly lower than Mx and M−, which presented positive NRMSE
values and were not different between them (Figure 2). The only exception was
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Tabla 1: Characteristics of study sites in Cabo de Gata NP.
Site Transect S E K(C) K+,K− M
G1 1 96 0.694 174 (0.019) 142,32 5
2 92 0.685 194 (0.023) 148,46 6
3 81 0.642 162 (0.025) 116,46 7
G2 1 58 0.603 60 (0.018) 46,14 5
2 53 0.607 82 (0.03) 54,28 6
3 48 0.556 50 (0.022) 26,24 5
G3 1 46 0.58 76 (0.037) 58,18 6
2 57 0.568 66 (0.021) 48,18 5
3 49 0.528 56 (0.024) 34,22 5
G4 1 57 0.404 62 (0.019) 46,16 4
2 45 0.399 34 (0.017) 18,16 4
3 60 0.43 54 (0.015) 36,18 4
S, species richness; K, total number of links; C, connectance; K+, number of positive
links;K−, number of negative links;M , number of modules. Sites are ranked attending
to grazing intensity.
in G3 where there was no difference among modules. In Figure 3 there is an
example of the networks along grazing intensity gradient and how associations
distribute among modules.
Discussion.
Grazing influenced the semiarid shrubland community and its respective
network of Cabo de Gata NP, Spain. Grazing reduced species richness and as
grazing became more intense, community presented lower biodiversity. Selec-
tive consumption by herbivores reduces the abundance of some plant species,
but promotes the persistence of species that are resistant to grazing which be-
come dominant and reduce community biodiversity [43]. Moreover, when gra-
zing is very intense, even some grazing-resistant species cannot survive and few
grazing species dominate, reducing biodiversity even more. On the contrary,
grazing did not affect the importance of positive associations in the commu-
nity. Positive values of Ratio in all sites (Table 1) coincide with the results
suggesting that facilitation is a key factor structuring semiarid communities
[249]. As grazing-sensitive species can persist in grazed areas if they associate
with grazing-resistant species that act as shelters against herbivores, we could
expect an increase in the importance positive association with grazing inten-
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Figura 1: Difference between the sizes of the modules in the association networks of Cabo
de Gata NP. SM
i
, size of the module M i in each site (mean ± standard error); M−,module
with only negative links; Mx, modules with positive and negative links; M+, module with
only positive links, M0, module without links. SM
i
values are significantly different between
modules with different letters. G1 to G4 are the sampling sites.
sity [25, 125, 262]. However, we did not find this trend. It has been proposed
that the effect of grazing in the spatial patterns and interactions of vegetation
can interact with other source of stress [191, 261], and so it is possible that
in our study area the effect of grazing is interacting with arid environmental
conditions.
Attending to modules in the networks, selective consumption of species and
community randomization was visible. The number of modules in the networks
and the number of links per species decreased with grazing intensity while the
proportion of species with no significant associations increased. At the ungrazed
site, the network had the maximum number of modules which presented di-
verse relationships among them. Thus, there were many species that associated
with some species but segregated from others. In semiarid plant communities
where there is no grazing, functional traits of species become more diverse and
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Figura 2: Difference between the observed and the expected linkage values for the modules
in the association networks of Cabo de Gata NP. NRMSE, normalized root mean square
error (KM
i −KeM i)/KMi) in each site (mean ± standard error); M−, module with only
negative links;Mx, modules with positive and negative links;M+, module with only positive
links. NRMSE values are significantly different between modules with different letters. G1
to G4 are the sampling sites.
the web of interactions within the community becomes more complex [43]. As
grazing pressure increases, some species disappear from the community while
several species that do not associate to others establish, reducing the number of
associations per species. Grazers preferentially feed on some species and asso-
ciations patterns simplify as associations concentrate around grazing-resistant
species, which results in less number of modules [262, 261]. When grazing be-
comes very intense, number of associations decrease even more and network
association strategies are limited to negatively associated competitive species,
ruderal species with no significant associations, and few `nurses' that positively
associated to facilitated species.
Independently of the grazing intensity, M− and Mx exhibited more links than
expected based on their size. This reflects the importance of the few species
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Figura 3: Plant-plant spatial association networks in Cabo de Gata NP. G1 to G4 are
the vegetation sampling sites. Networks are built with the data of the transect 3 of each
site. Continuous lines are positive links and dashed lines are negative links. Circles are the
association modules. Symbols next to circles are the sign of the links inside the module. Size
of dashed white circles is proportional to the number of species in the module, and the size
of grey circle is proportional to the number of links within the module. When grey circle is
bigger than white, module has more links than expected. Module M0 is not represented.
present in M− and Mx structuring the community. Each species in M− appe-
ared spatially segregated from species inMx, and each species inMx exhibited
negative associations with species in M− and positive associations with many
species inM+. Species inMx included the species which occupied the gaps cre-
ated by the competitive species ofM− and acted as `nurses' for species inM+.
`Nurse' species, which concentrate most of the positive associations in semiarid
plant community are responsible for patch formation in these areas [4]. Those
`nurse' species are important in maintaining ecosystems biodiversity and have
been identified as key species for conservation purposes [120, 174, 230]. Species
in M+, however, exhibited fewer associations than expected. Usually, in arid
plant communities most species require facilitative interactions in order to sur-
vive [290]. The succession in these communities begins with the establishment
of some `nurse' species which attract several species under their canopies [249].
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Therefore, `nurse' species exhibit positive associations with many facilitated
species which results in many associations for few species, while facilitated
species associate with a few `nurse' and their number of associations is fewer
than expected.
In our study, all species present in the transects were included and plant-plant
associations were identified based on the abundance of the species. However, in
many studies of community ecology, rare species are not included in the analy-
ses because low abundance precludes sufficient statistical power [79, 277]. For
example, in our study, when species are very rare negative associations can-
not be detected (the minimum observable number of co-occurrences, aij = 0,
falls inside the 95% confidence interval of eij). Thus, all of the species within
the modules with negative associations (M−, Mx) are abundant. However, we
included all of the plant species found in the study area because positive asso-
ciations could be detected for all of the pairs of species. Choler and collaborator
[79] indicated that the distribution of abundant species depends on abiotic con-
ditions and the distribution of rare species depends on biotic interactions with
abundant species. In our case, our results agree with this hypothesis because
more than half of species that had a cover <1% exhibited at least one posi-
tive association with other species (G1 = 77%, G2 = 63%, G3 = 58%, G4 =
51%). As grazing intensity increased, the proportion of species with positive
associations decreased due to the increase in the community of species that do
not present any significant associations with others.
Our study considered plant association patterns between pair of species in the
community as interactions between those plants, but a spatial pattern is an
indirect measure of ecological interactions. Spatial pattern is the net result of
biotic interactions, seed dispersal, and environmental heterogeneity [107]. For
example, at the ungrazed site in Cabo de Gata NP, many plant species were
positively associated within multi-species patches, possibly as a result of the
more benign microenvironmental conditions inside the patches and not due
to defense against grazers [234]. Thus, it is unclear if positive associations in
grazed sites are only due to the effect of livestock. Furthermore, plant species
spatial pattern can vary over their life cycle, shifting from positive associations
as seedlings to negative associations as adults [193]. As we did not distinguish
among the life stages of the species, in our case the association pattern of each
species was the net outcome of the different association patterns of all its life
stages. These limitations notwithstanding, our results derived from the analysis
of the networks coincide with those of other works on the effects of grazing in
the structure of plant communities and the organization of interactions with-
in plant communities [125, 262]. The study of the plant association networks
and how they change with stress enables to identify the species and patterns
that play a major role in maintaining the structure of the community under
certain environmental conditions. Future analyses will attempt to identify the
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functional traits related with each module and the role that each species plays
in maintaining community structure.
Conclusions.
In Cabo de Gata NP, grazing influences the structure of the interactions
within the plant community. The diverse association patterns that were appa-
rent at the ungrazed site were diminished as the grazing pressure increased.
Grazing randomizes the spatial associations in the community and favored
some species that competed among them for space. Species that did not present
any significant also become more frequent as grazing intensity increased. Inde-
pendently of grazing, several rare species appeared associated with few abun-
dant species. These abundant species played an important role in maintaining
the structure of the plant community because they concentrated most of the
positive and negative interactions. Species that only exerted positive associa-
tions exhibited fewer associations than expected, so they played a minor role
structuring the plant community. The study of the association patterns present
in plant communities and how they change with stress enables to identify the





La organización espacial de la vegetación en zonas ári-
das es un indicador de los mecanismos subyacentes
por los que interaccionan las especies vegetales (H1).
Capítulo III.
Los análisis sobre las propiedades hidrofísicas del suelo y el patrón espacial
de la vegetación en el sector central de la depresión del Ebro muestran que las
plantas forman manchas más definidas cuando las condiciones de infiltración
de agua en el suelo desnudo son más severas, concretamente cuando la sorptivi-
dad es reducida. En comunidades donde la infiltración es menor, las especies
vegetales deben agruparse formando manchas en cuyo interior la supervivencia
es más sencilla que en el suelo desnudo.
La agrupación de las especies en manchas está relacionada principalmente con
las diferentes condiciones microambientales existentes en el interior y exterior
de estas manchas. Las manchas de vegetación actúan como sumideros para la
escorrentía superficial, lo que crea un microambiente con una mayor disponibi-
lidad de agua dentro de las manchas [294]. Este aumento de la disponibilidad de
agua se debe principalmente a dos causas: el aumento de la permeabilidad del
suelo por la presencia de raíces, macroporos y cambios en sus condiciones fisico-
químicas, y la reducción de la evaporación por la sombra que proporcionan los
arbustos bajo sus copas [174]. Ambos mecanismos han sido confirmados en las
zonas de estudio mediante el empleo de infiltrómetros y sensores de humedad,
comparando los valores de temperatura, humedad e infiltración en el interior
y el exterior de las manchas (datos sin publicar).
La existencia de este microambiente más favorable se confirma con los resul-
tados de biodiversidad, que reflejan un aumento de la riqueza específica para
las comunidades mejor autoorganizadas. Las condiciones más favorables dentro
de las manchas permiten el establecimiento de más especies, lo que aumenta
los valores de riqueza en la comunidad. En el sector central de la depresión
del Ebro el aumento de la riqueza está relacionado principalmente con especies
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herbáceas, un patrón hallado en otras comunidades semiáridas [4]. Las especies
de arbustos no presentan ninguna relación entre riqueza y autoorganización,
lo que parece indicar que estas especies son más resistentes a las condiciones
semiáridas de la zona y no necesitan establecerse preferentemente en el interior
de las manchas.
Además de la creación de microambientes más favorables para la supervivencia,
existen otros mecanismos que también explican la organización de la vegetación
en manchas en las zonas áridas. Por ejemplo, en el Parque Natural de Cabo
de Gata-Níjar también se ha estudiado la organización de la biodiversidad en
manchas [7]. En este caso el mecanismo para explicar la autoorganización en
manchas fue el método de dispersión de propágulos de las especies y el pa-
pel de las manchas de vegetación como trampa de semillas. Las especies que
forman las manchas actúan como barreras para la dispersión y capturan los
propágulos de las plantas de la comunidad. Como resultado, los propágulos se
concentran en las manchas, lo que supone un reclutamiento preferencial dentro
de las manchas y un aumento de la autoorganización espacial. Los mecanismos
de concentración de semillas que se han observado para el Parque Natural de
Cabo de Gata-Níjar están asociados principalmente a especies zoocóricas (dis-
persadas por animales) y especies entomófilas (polinizadas por insectos, [8]),
las cuales son transportadas entre manchas de vegetación por los animales que
se alimentan de la vegetación, depositando las semillas en su interior [221].
También se ha observado un efecto de intercepción de propágulos de especies
anemocóricas (dispersadas por el viento, [59]) pero en menor medida [8].
Estos mecanismos de interacción no son exclusivos de una comunidad vegetal, o
excluyentes entre sí. Normalmente ambos mecanismos (cambio de condiciones
microambientales y trampa de semillas) actúan simultáneamente, aunque su
importancia como mecanismo formador de manchas puede variar [221]. Sin
embargo, en nuestro caso no nos importa tanto el mecanismo concreto de in-
teracción sino la existencia en sí de la interacción . Poder detectar interacciones
biológicas mediante el análisis de la organización espacial nos permite obten-
er de manera rápida y sencilla una aproximación de las interacciones entre
las diferentes especies para así poder construir nuestras redes y estudiar la
organización de la comunidad.
La estructura de las redes de interacción planta-planta
es similar a la de otras redes ecológicas (H2). Capítulo
IV.
En general, el análisis de las redes ecológicas ha mostrado que las redes de
interacción entre especies, independientemente del tipo de interacción que se
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considere, presentan unas características determinadas. Estas características
incluyen organizaciones libre de escala (distribución de interacciones con una
cola potencial) y propiedades de 'small world' [145]. Estas características son
las que hemos encontrado en las redes de co-ocurrencia espacial planta-planta.
En una red libre de escala la mayoría de nodos de la red presentan un pequeño
número de conexiones mientras que un pequeño grupo de nodos tiene muchas
conexiones [24]. En las zonas áridas la vegetación se organiza en manchas donde
se concentra la mayor cantidad de especies vegetales, mientras que fuera de el-
las apenas aparecen especies [4, 249]. Las especies responsables de formar estas
manchas son especies perennes, principalmente arbustos, debajo de las cuales
se refugian el resto de especies de plantas [116, 237] Estos arbustos son los que
concentran la mayoría de interacciones de la comunidad, sobre todo por parte
de las especies que se refugian bajo su dosel y sólo interaccionan con ellos.
Esta organización en manchas es la responsable de las características de `small
world' al conectar a las especies de plantas entre sí a través de los arbustos.
Aunque las redes ecológicas se definen como libres de escala por presentar una
distribución de interacciones potencial, esta distribución sólo se mantiene has-
ta una escala determinada (sigue una distribución potencial truncada). Este
truncamiento se produce por una limitación en la aparición de interacciones,
la cual puede producirse por muestreos incompletos o porque las interacciones
no puedan realizarse [77, 289]. En nuestro caso, al contar con un alto número
de puntos de muestreo (T > 1250 para cada red), parece más probable el se-
gundo caso. Por ejemplo, al estar limitado el espacio debajo de los arbustos el
número de especies que pueden aparecer debajo de ellos también está limita-
do. Sin embargo, también es posible que ciertas co-ocurrencias no hayan sido
observadas durante el periodo de muestreo debido a diferencias en la fenología
de las especies [212].
Es interesante destacar que aunque las redes ecológicas presentan una distribu-
ción de conexiones similar, los parámetros de dicha distribución varían según
el tipo de interacción que se considera [197]. En nuestro caso, los parámetros
de la distribución de interacciones de la red de co-ocurrencias son más simi-
lares a los encontrados en redes con interacciones positivas (redes mutualistas,
[156]). Al definir las conexiones a partir de las co-ocurrencias, como las plantas
que se benefician de estar asociadas tendrán más probabilidades de co-ocurrir,
nuestra conexión está más relacionada con una interacción positiva como la
de las redes mutualistas. Sin embargo este resultado debe tomarse con precau-
ción ya que no todas las co-ocurrencias provienen de interacciones positivas.
Por ejemplo, una especie más abundante tendrá más posibilidades de tener
co-ocurrencias con el resto de especies simplemente por el hecho de aparecer
en más puntos de muestreo [288]. Esta relación se confirma si enfrentamos la
abundancia de cada especie con su conectividad (Figura 1izq). El efecto de
la abundancia es particularmente patente para S. tenacissima, la cual a pesar
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Figura 1: Relación entre abundancia (ni) y conectividad (ki) en las redes de co-ocurrencia
espacial en la comunidad de matorral abierto (El Romeral 4) en el Parque Natural de Cabo
de Gata-Níjar. En la izquierda se observa que las especies más abundantes tienen mayor
conectividad independientemente de cómo interaccionen en la comunidad. Por ejemplo, la
especie más abundante, S. tenacissima, es muy competitiva pero es la que mayor conectividad
presenta en la red de co-ocurrencias. En la derecha se observa que la relación no es tan
evidente para las especies poco abundantes (ni < 25).
de ser una especie muy competitiva en la zona de matorral, al ser la especie
más abundante también es la especie con mayor conectividad. Pese a todo, las
especies menos frecuentes presentan las mayores desviaciones en esta relación.
Se ha comprobado que las plantas poco abundantes requieren de la protección
de las más abundantes para sobrevivir, por lo que para estas especies las co-
ocurrencias sí podrían reflejar esta interacción positiva (Figura 1dcha, [79]).
La abundancia se ha presentado como uno de los factores que más influencia
tiene a la hora de determinar las propiedades de las redes ecológicas y debe ser
controlada para confirmar las hipótesis que nos interese evaluar [288, 289].
La red de asociación espacial permite controlar el efecto de la abundancia.
En esta red para calcular la probabilidad de asociación se tiene en cuenta la
abundancia de las especies, por lo que solamente aparecerán como interac-
ciones entre especies aquellas que sean significativamente diferentes del valor
esperado por sus abundancias. Estas redes tienen la ventaja de incluir sola-
mente las asociaciones espaciales significativas y de distinguir entre conexiones
positivas y negativas. En estas redes también es posible agrupar las especies
en módulos formados por especies que interaccionan positivamente entre sí o
que comparten el mismo modo de asociarse con el resto. Sin embargo, al con-
tar con interacciones positivas y negativas simultáneamente estos módulos son
distintos de los módulos encontrados en otras redes ecológicas. En las redes
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ecológicas con un único tipo de interacción los módulo están formados por
grupos de especies que presentan mayor conectividad entre ellas que con las
especies de otros módulos [41, 52, 129]. Por ello, no es posible realizar una
comparación directa entre la modularidad de la red de asociación espacial y
otras redes ecológicas.
La estrategia de vida determina el papel de las es-
pecies vegetales dentro de la red (H3). Capítulos IV,
V, VI y VII.
Está ampliamente demostrado en la literatura que el papel que las especies
juegan dentro de la comunidad está determinado por su estrategia de vida
[57, 64, 176]. En nuestro caso se han observado patrones generales relacionados
sobre todo con el tipo biológico de las especies, particularmente con la presen-
cia de asociaciones positivas establecidas por los arbustos que conforman las
manchas de vegetación y las especies herbáceas que se establecen dentro de
ellas. También se han obtenido otras relaciones más específicas para cada zona
y especie. Resulta interesante observar que las interacciones que establece una
especie en una comunidad no cambian nunca de signo, independientemente de
la intensidad del estrés evaluado.
En los suelos yesíferos del sector central de la depresión del Ebro se observa que
los gipsófitos no juegan un papel específico en la estructura de la red de aso-
ciación espacial. Así, mientras que los arbustos gipsófitos que forman manchas
(G. struthium ssp hispanica y O. tridentata) tiene un papel importante agru-
pando a las especies de la comunidad, otros gipsófitos que no forman manchas
(H. squamatum y H. fruticosa) se segregan en el espacio del resto de especies.
Aunque normalmente se asocia el papel facilitador con las especies tolerantes
a las condiciones ambientales estresantes [190], las especies tolerantes también
pueden resultar muy competitivas y aparecer segregadas en el espacio del resto
de especies. Este efecto se ve modulado por el efecto del pastoreo, que puede
aumentar o disminuir la participación de los gipsófitos en la comunidad en
función del nivel de aridez del ambiente.
En el Parque Natural de Cabo de Gata-Níjar el patrón de asociación que pre-
sentan las especies puede relacionarse con su tipo biológico. En general, se
observa que las especies herbáceas presentan más asociaciones positivas que
los arbustos. En esta zona de estudio, las herbáceas son menos abundantes que
los arbustos. Se ha propuesto que mientras la distribución de las especies abun-
dantes está determinada por factores abióticos, la distribución de las especies
poco abundantes está determinada por las interacciones con otras especies [79].
La mayor importancia que las asociaciones positivas tienen para las especies
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herbáceas puede estar relacionada con la necesidad de protección que estas
especies necesitan en las zonas áridas, razón por la que aparecen asociadas
particularmente a los arbustos.
Centrándonos en especies concretas, encontramos arbustos nodriza como C.
humilis y L. multifida. Estos arbustos son tolerantes a las condiciones de aridez
y compiten entre sí por el espacio y los recursos, pero crean microambientes
favorables para la supervivencia de especies más pequeñas [116]. Cabe men-
cionar que la interacción entre estos arbustos no tiene por qué ser siempre de
competencia, sino que puede estar mediada por el tipo de polinización. Ar-
bustos entomófilos como L. multifida forman manchas con otros arbustos ya
que estas especies se benefician de la presencia cercana de otras especies polin-
izadas por insectos (los insectos polinizadores visitan más frecuentemente a
grupos de especies con muchas flores polinizables, [151]). Arbustos anemófilos
como C. humilis no obtienen un beneficio particular de la asociación espacial
con otras especies por lo que generalmente forman manchas donde no aparecen
otros arbustos, sino sólo herbáceas.
Por otro lado encontramos especies facilitadas como B. retusum y P. pur-
purea. Estas especies dependen de las interacciones con las especies nodriza
para sobrevivir. Esta interacción puede desarrollarse de diferentes formas. Así,
B. retusum aparece en el interior de las manchas ya que sólo se desarrolla en
zonas con baja insolación y suficiente humedad, mientras que P. purpurea pre-
senta una arquitectura laxa que necesita de otras especies a las que aferrase
para poder sobrevivir [202].
Hay que tener cuidado a la hora de generalizar la relación arbusto = nodriza,
herbácea = facilitada. En nuestras zonas de estudio hemos encontrado varias
especies con comportamientos diferenciados. Por ejemplo, T. hyemalis es un
arbusto entomófilo, pero no forma manchas tan diversas como L. multifida e
incluso se segrega del resto de especies de la comunidad. Esto se debe a que T.
hyemalis es una especie alelopática, una especie que impide a otras asociarse
a ella mediante el empleo de compuestos bioquímicos tóxicos [100]. Por otra
parte, B. dystachion es una herbácea pero no se establece preferentemente den-
tro de las manchas como B. retusum. Brachypodium dystachion es una especie
oportunista capaz de colonizar cualquier ambiente, por lo que se asocia aleato-
riamente con el resto de especies si coincide que sus propágulos se depositan
cerca de ellas [72]. Las asociaciones positivas y negativas que establecen todas
estas especies (analizadas en el capítulo VI empleando redes de asociación es-
pacial) aparecen recogidas en la Tabla 1.
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Tabla 1: Abundancia y asociaciones espaciales que establecen las especies más abun-
dantes en la comunidad de matorral en el Parque Natural de cabo de Gata-Níjar


















Brachypodium dystachion 118 (3/2) 54 (1/1) 89 (4/1) 37 (1/1)
Brachypodium retusum 580 (7/8) 81 (6/1) 51 (6/1) 38 (4/1)
Chamaerops humilis 760 (7/11) 663 (8/9) 768 (9/5) 468 (4/3)
Lavandula multifida 151 (3/3) 151 (1/3) 55 (2/0) 5 (0/0)
Periploca laevigata 236 (5/4) 562 (3/3) 672 (6/4) 283 (3/0)
Phlomis purpurea 129 (8/2) 121 (5/1) 83 (4/1) 35 (3/1)
Stipa tenacissima 2122 (0/24) 2400 (0/12) 2632 (0/10) 3790 (0/21)
Thymus hyemalis 706 (1/10) 239 (4/5) 237 (5/2) 80 (1/1)
ni, abundancia de la especie i; k
+
i , asociaciones positivas de la especie i; k
−
i , asociaciones
negativas de la especie i. Las zonas de estudio están ordenadas según la intensidad de pastoreo
(El Romeral 1 = 0 indh˙a−1, El Romeral 2 = 0,27 indh˙a−1, El Romeral 3 = 0,46 indh˙a−1,
El Romeral 4 = 0,65 indh˙a−1).
Mención especial requiere el caso de S. tenacissima. Stipa tenacissima presenta
un patrón de asociación diferente en función de la comunidad analizada. En
la zona de matorral bajo cercana a la granja El Romeral, S. tenacissima es
una especie muy competitiva que coloniza los huecos que el pastoreo abre en
las manchas vegetación e impide el establecimiento de otras especies en su
entorno [6]. Por otra parte, en la zona de estepa S. tenacissima forma parte de
la comunidad y el resto de especies están adaptadas a coexistir con ella [222].
Esta coexistencia puede dar lugar incluso a interacciones positivas en las zonas
de pendiente. Sin embargo, si observamos las asociaciones que S. tenacissima
establece en la zona de estepa observamos que la mayoría son negativas (Tabla
2). Las densas raíces de S. tenacissima le confieren una capacidad de absorción
de recursos muy elevada haciéndole muy competitiva en ambas comunidades,
lo que determina su segregación espacial.
Así, parece que la relación entre las co-ocurrencias de S. tenacissima y su
abundancia en las distintas comunidades no está relacionada con el tipo de
interacción que establece con el resto de especies, sino con el cambio que sufre
la comunidad en sí. En el matorral S. tenacissima entra como una colonizadora
conforme la comunidad se va degradando. A mayor degradación, menos especies
de matorral y más S. tenacissima, lo que resulta en una relación negativa
entre la abundancia de S. tenacissima y el número de especies con las que
co-ocurre (Figura 2 en Capítulo V, Figura 2arriba). En la estepa S. tenaci-
ssima forma parte de la comunidad y se ve afectada por la degradación. A
mayor degradación, menos especies y menos S. tenacissima, lo que resulta en
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Tabla 2: Abundancia y asociaciones espaciales que establecen Stipa tenacissima en
las zonas de estudio del Parque Natural de cabo de Gata-Níjar


















Matorral abierto 2122 (0/24) 2400 (0/12) 2632 (0/10) 3790 (0/21)
Alfa-estepa llano 4024 (1/19) 4855 (1/14) 5215 (0/35) 5903 (0/24)
Alfa-estepa pendiente 2316 (4/7) 5809 (0/28) 4880 (0/19) 5481 (0/29)
Las zonas de estudio están ordenadas según la abundancia de S. tenacissima. En la comu-
nidad de matorral abierto El Romeral 1 = Stipa1, El Romeral 2 = Stipa2, El Romeral 3 =
Stipa3, y El Romeral 4 = Stipa4. En la comunidad de alfa-estepa llano Estepa 11 = Stipa1,
Estepa 21 = Stipa2, Estepa 31 = Stipa3, y Estepa 41 = Stipa4. En la comunidad de alfa-
estepa pendiente Estepa 12 = Stipa1, Estepa 22 = Stipa2, Estepa 32 = Stipa3, y Estepa
42 = Stipa4. Las zonas de alfa-estepa pendiente están ordenadas según sus zonas vecinas de
alfa-estepa llano, que son el hábitat preferencial de S. tenacissima en la estepa.
una relación positiva entre la abundancia de S. tenacissima y el número de
especies con las que co-ocurre (Figura 2 en Capítulo V, Figura 2abajo). Esto
se debe a que la probabilidad de interacción entre dos especies es proporcional
a su abundancia [288], por lo que las especies más abundantes presentan más
co-ocurrencias simplemente por el hecho de ser más abundantes (S. tenaci-
ssima es muy competitiva pero es la especie que presenta más interacciones
en las redes de co-ocurrencia; capítulo IV y V). Para solventar este problema
desarrollamos las redes de asociación espacial, las cuales tienen en cuenta la
abundancia a la hora de determinar la asociación existente entre las distintas
especies.
Es importante destacar que aunque hemos empleado los cambios en abundancia
de S. tenacissima como medida del estado de degradación de la comunidad,
la causa de la degradación podría ser distinta en cada zona. Mientras que en
la zona de matorral la degradación se debe al efecto del pastoreo, el cual está
medido de manera específica, en la zona de estepa la intensidad de pastoreo no
se cuantificó. Es posible que el pastoreo también sea la causa de la degradación
en la comunidad de estepa ya que la zona con menor abundancia de S. tena-
cissima se encontraba relativamente cerca de un cortijo, mientras que la zona
con mayor abundancia se encontraba alejada de cualquier explotación animal
y era de difícil acceso al ganado. Sin embargo, como la intensidad del pastoreo
no se cuantificó específicamente no es posible relacionar la degradación de
la comunidad con la intensidad de pastoreo, y se empleó la abundancia de
S. tenacissima como medida indirecta del estrés al que se veía sometida la
comunidad de estepa.
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Figura 2: Evolución de las comunidades vegetales en el Parque Natural de Cabo de Gata-
Níjar. Arriba, en el matorral se observa que la degradación aumenta la dominancia de S.
tenacissima, mientras el resto de especies de la comunidad vegetal van desapareciendo. Es-
to se traduce en una relación negativa entre la abundancia de S. tenacissima y el número
de co-ocurrencias que establece. Abajo, en la alfa-estepa S. tenacissima forma parte de la
comunidad natural, por lo que conforme la degradación aumenta S. tenacissima va desa-
pareciendo junto con el resto de especies. Esto se traduce en una relación positiva entre la
abundancia de S. tenacissima y el número de co-ocurrencias que establece. La degradación
aumenta de izquierda a derecha.
Las interacciones entre especies vegetales determinan
su organización espacial en manchas (H4). Capítulo
IV.
En las zonas áridas las especies vegetales aparecen asociadas en manchas
rodeadas de una matriz de suelo desnudo (Sala and Aguiar, 1995). La orga-
nización espacial de estas manchas es muy importante para el mantenimiento
de la biodiversidad en estos ecosistemas y se ha propuesto emplear esta or-
ganización como un índice del estado de conservación de la comunidad [160].
El objetivo final sería emplear este índice como un indicador del efecto de
la degradación sobre el ecosistema para evitar que se alcance un estado de
degradación irreversible [160, 161].
Estas manchas de vegetación se pueden formar por diferentes mecanismos. El
mecanismo principal que se presenta es la diferente capacidad de infiltración
de agua superficial que encontramos en el interior y el exterior de la manchas
[294]. Esta diferencia de infiltración hace que las manchas actúen como sumi-
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deros de la escorrentía superficial aumentando la humedad en su interior. El
aumento de la humedad está asociado a una mayor concentración de nutrientes
y materia orgánica dentro de las manchas, lo que permite el establecimiento
de más especies en su interior [174]. Sin embargo, la organización en manchas
específica de cada especie puede estar mediada por otros mecanismos.
En el Parque Natural de Cabo de Gata-Níjar encontramos varias especies cuya
autoorganización en manchas está relacionada con el resto de especies pre-
sentes. Por ejemplo, encontramos una relación positiva entre el valor αres y
el número de especies con las que co-ocurren B. retusum, L. multifida y S.
tenacissima, aunque cada una puede ser por diferentes causas (Figura 3-4).
Brachypodium retusum sólo aparece en el interior de las manchas, y ya que
las manchas más autoorganizadas se relacionan con comunidades más diver-
sas aumentará sus co-ocurrencias con otras especies al aumentar su valor αres
[5]. Lavandula multifida, al ser una especie entomófila se beneficia de la cer-
canía de otras entomófilas ya que aumenta su probabilidad de ser fecundada
[151]. Por ello, al aumentar su valor αres presentará más co-ocurrencias ya que
forma manchas en asociación con otras entomófilas. Stipa tenacissima, con-
trariamente a nuestra predicción (especies competitivas presentarán valores de
agregación (αres) mayores conforme menos conexiones establezcan (ki)) es-
tablece más conexiones conforme aumenta su valor αres. Esto se debe a que
cuando es dominante forma un tapiz monoespecífico, con valores bajos de αres,
mientras que al perder su dominancia pasa a formar manchas. En los bordes de
estas manchas pueden establecerse otras especies, lo que resulta en un aumento
de las co-ocurrencias para S. tenacissima conforme aumenta su valor αres [6].
Por otro lado, encontramos varias especies que son independientes del resto a la
hora de organizarse en el espacio (Figura 3-4). Así, encontramos grandes arbus-
tos como C. humilis o P. laevigata que presentan una organización espacial en
manchas independiente de las co-ocurrencias con otras especies. Esto se debe
principalmente a que ellos forman las manchas de la comunidad y no dependen
de la asociación con otras especies para sobrevivir, apareciendo sus individuos
agregados entre sí pero con una cierta distancia debido posiblemente a pro-
cesos de dispersión (forman manchas de manchas, [8]). Algunas herbáceas
como B. dystachion son resistentes a las condiciones semiáridas de la zona y
se distribuyen aleatoriamente. Por otra parte, arbustos como P. purpurea o T.
hyemalis aparecen organizados en manchas pero no dependen de interacciones
con otras especies (Figura 3-4). Phlomis purpurea necesita de grandes arbustos
a los que aferrarse para sobrevivir, por lo que aparecerá siempre asociado a és-
tos. Sin embargo, a diferencia de otras especies facilitadas no se establece en los
bordes de las manchas sino en su interior, donde no encontramos otras especies.
Esto se traduce en un menor número de especies con las que puede co-ocurrir.
Thymus hyemalis aparece formando manchas, pero éstas son en general mo-
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Figura 3: Autoorganización de la comunidad de matorral abierto de Cabo de Gata-Níjar:
comunidad sin perturbación. La comunidad vegetal está organizada en manchas de matorral
multiespecíficas (B. retusum, C. humilis, L. multifida) y monoespecíficas (T. hyemalis). Fuera
de las manchas encontramos manchas organizadas de S. tenacissima y herbáceas distribuidas
al azar (B. dystachion).
noespecíficas debido a su capacidad alelopática que impide el establecimiento
de otras especies en sus cercanías [15, 100].
La estructura de las redes de interacción en comu-
nidades vegetales está determinada por el estrés al
que se ven sometidas (H5). Capítulos V, VII y VIII.
El estudio del efecto del estrés sobre los ecosistemas es una parte impor-
tante del estudio de comunidades [209]. La respuesta del ecosistema estará
relacionada con la estructura de la comunidad, la cual determina diferentes
características relacionadas con la resistencia, resiliencia y propagación de las
perturbaciones [37, 204]. El estudio del efecto del estrés sobre la estructura
de las redes de co-ocurrencia y de asociación espacial en el Parque Natural
de Cabo de Gata-Níjar muestra cómo se organizan y responden estas comu-
nidades.
Las redes de co-ocurrencia espacial muestran una organización más potencial de
sus conexiones conforme aumenta el estrés al que la comunidad se ve sometida.
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Figura 4: Autoorganización de la comunidad de matorral abierto de Cabo de Gata-Níjar:
comunidad perturbada. La comunidad vegetal está organizada en un tapiz monoespecífico
de S. tenacissima. En los huecos que deja S. tenacissima encontramos algún arbusto con
herbáceas asociadas (B. retusum, C. humilis, L. multifida), arbustos aislados (T. hyemalis)
y herbáceas distribuidas al azar (B. dystachion).
Las redes potenciales están formadas por un grupo de nodos que concentran la
mayoría de conexiones del sistema, mientras que la mayoría de nodos cuentan
con un pequeño número de conexiones. En las zonas áridas numerosas especies
poco abundantes se refugian debajo de algunos de los arbustos más abundantes
para sobrevivir. Esto resulta en pocas conexiones para las especies poco abun-
dantes y muchas conexiones para las especies que actúan como refugio (Figura
5).
Habitualmente, estas especies poco abundantes no se establecen debajo de un
único arbusto sino que pueden establecerse debajo de varias especies, ya que
todas son islas de fertilidad al actuar como sumideros de recursos. Por ello,
las especies compiten por el espacio debajo de los arbustos. El truncamiento
en la distribución potencial de los nodos surge cuando existe una limitación al
número de conexiones que un nodo puede tener [14]. En condiciones libres de
perturbación la comunidad presenta un truncamiento ya que en el interior de
las manchas no pueden establecerse todas las especies sino que aparecerán un
número reducido de ellas, lo que limita el número de co-ocurrencias que las es-
pecies pueden presentar. Cuando una perturbación comienza en la comunidad,
algunas de las especies que forman las manchas se ven más afectadas que otras.
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Figura 5: Organización en manchas de las comunidades vegetales y su representación como
red. En los ecosistemas semiáridos las plantas perennes suelen actuar como refugio para otras
especies que se establecen preferentemente bajo su dosel. Estas especies nodriza estarán
conectadas a muchas especies en la red, mientras que las especies facilitadas sólo estarán
conectadas a las especies nodriza.
Esto rompe la organización espacial de la comunidad y las co-ocurrencias se
van concentrando en un número reducido de especies resistentes a la pertur-
bación, volviéndose la red potencial.
Las redes que presentan una estructura caracterizada por una distribución po-
tencial son muy vulnerables a la extinción selectiva de nodos, ya que el sistema
se organiza en torno a un pequeño grupo de ellos [12]. En nuestro caso, estos
nodos serían las especies que forman las manchas y establecen un alto número
de co-ocurrencias. Atendiendo al papel que juegan en el mantenimiento del sis-
tema, estas especies tendrían que ser prioritarias en los planes de conservación.
Es importante destacar que en la red de co-ocurrencias los resultados están
muy afectados por las abundancias de las especies, por lo que una especie co-
mo S. tenacissima que es muy competitiva y desplaza a otras especies de la
comunidad aparecería como especie central en la organización de la comunidad.
Sin embargo, este resultado se debería simplemente a que S. tenacissima es
la especie más abundante del sistema (Figura 1). Por ello, hemos repetido los
análisis para la red de asociaciones espaciales teniendo en cuenta solamente las
asociaciones espaciales positivas (Figura 6). En este caso la comunidad tam-
bién se organiza de manera potencial, pero sólo consideraríamos a las especies
que establecen asociaciones positivas. Por ello, parece que la conectividad de
las especies puede aportar valiosa información sobre qué especies son más im-
portantes para mantener la estructura de los ecosistemas.
La estructura de las redes de asociación espacial se determinó mediante la cons-
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Figura 6: Distribución de conexiones de nodos para las redes de asociación espacial posi-
tiva en la comunidad de matorral en el Parque Natural de Cabo de Gata-Níjar. Todas las
redes (de izquierda a derecha y de arriba abajo: El Romeral 1-4) presentan una distribución
de conexiones potencial (MSE < 0, 01), lo que sugiere una red libre de escala donde las
conexiones se concentran en un grupo de nodos particulares.
trucción de módulos formados por especies que forman las mismas manchas
o que presentan el mismo patrón de asociación dentro de la comunidad. En
la comunidad de suelos yesíferos del sector central de la depresión del Ebro
las manchas de vegetación están mejor definidas en la zona con mayor aridez
y sin pastoreo. En condiciones de aridez los suelos yesíferos presentan mayor
resistencia al establecimiento de plantas debido a la presencia de una costra
superficial y una concentración de Ca+2 que resulta tóxica para la mayoría de
especies [22, 200]. En estas condiciones la supervivencia de muchas especies
está determinada por interacciones de facilitación, específicamente a través de
la asociación espacial en manchas de vegetación junto a especies tolerantes a
los suelos yesíferos que modifican las condiciones microambientales de su en-
torno. En condiciones de mayor humedad, la disolución de la costra superficial
y el lavado de Ca+2 permiten la supervivencia de las especies sin necesidad de
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interacciones de facilitación, por lo que la organización de las manchas no es
tan determinante para la persistencia de la comunidad que pasa a estar domi-
nada por especies generalistas. El pastoreo se ha identificado como un factor
disruptor de la estructura de la vegetación en zonas áridas, ya que aleatoriza
la organización en manchas por el consumo de biomasa vegetal por parte de
los herbívoros, haciendo que la vegetación se distribuya de manera más ho-
mogénea [3].
En la comunidad de matorral bajo del Parque Natural de Cabo de Gata-Níjar
se evaluó la respuesta de la organización modular ante la intensidad de pas-
toreo. Se observa que la comunidad presenta mayor número de módulos en
ausencia de pastoreo y que éste reduce el número de módulos conforme au-
menta su intensidad. La reducción del número de módulos indica una pérdida
de la diversidad de patrones de asociación espacial, lo que puede traducirse
en una pérdida de estrategias de asociación en la comunidad. Al aparecer un
estrés en una comunidad se seleccionan las especies mejor adaptadas, lo que
resulta en una selección de las estrategias que mejor actúan frente al estrés
[285]. En nuestro caso, la mejor estrategia parece ser la asociación espacial con
determinadas especies, por lo que esos patrones de asociación serán los que
dominen en el sistema. La selección de estrategias será más exclusiva conforme
aumente la intensidad del estrés, quedando al final solamente los patrones de
asociación de las especies más especialistas.
Resulta interesante el aumento del porcentaje de especies que aparecen ais-
ladas en la red (especies sin ninguna asociación significativa) conforme aumen-
ta la intensidad del pastoreo. Estas especies son aquellas que se distribuyen
aleatoriamente, independientemente del resto de especies presentes en la co-
munidad. Existen evidencias sobre el efecto homogenizador que el pastoreo
tiene sobre el patrón espacial de las comunidades vegetales, principalmente
volviéndolo aleatorio [3, 5]. En este caso la aleatorización se traduce en un
menor número de asociaciones espaciales significativas en el sistema, y por
tanto en un menor número de especies con asociaciones en la red. Este efec-
to homogenizador también se aprecia en la distribución de las asociaciones
espaciales entre los distintos módulos, ya que con en el sitio con mayor inten-
sidad de pastoreo la distribución de las asociaciones entre los módulos es la
más similar a la esperada (presenta el valor más cercano a 0 para el prome-
dio de los NRMSE de todos los módulos de todos sus transectos respecto al
resto de sitios, aunque los sitios no se diferencian significativamente entre sí.
G1=0.551±0.051, G2=0.528±0.051, G3=0.68±0.13, G4=0.429±0.061).
Atendiendo a la organización de las asociaciones espaciales dentro de los mó-
dulos en la comunidad de matorral encontramos respuestas diferentes según el
módulo observado. En general, independientemente de la intensidad de pas-
toreo el módulo formado por las especies que sólo presentan asociaciones po-
sitivas (M+) tiene menos asociaciones de las que cabría esperar teniendo en
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cuenta su número de especies. En M+ encontramos las especies poco abun-
dantes, las cuales se asocian principalmente a las nodrizas, por lo que está
formado por muchas especies con pocas conexiones. Por otra parte, las especies
nodriza compiten entre sí y con las especies que sólo presentan asociaciones
negativas (M−), por lo que las encontraremos principalmente en los módulos
Mx. Estas especies concentran el mayor número de asociaciones por lo que
estos módulos presentan más conexiones de las que cabría esperar teniendo
en cuenta su número de especies. Como hemos identificado previamente en las
redes de co-ocurrencia, estas especies concentran la mayoría de las asociaciones
del sistema y son las responsables de mantener la estructura de la comunidad.
El balance de interacciones positivas y negativas en
comunidades vegetales está determinado por el estrés
al que se ven sometidas (H6). Capítulo VI.
La hipótesis del gradiente de estrés (SGH) propone que en los ecosistemas
las interacciones positivas dominan sobre las negativas conforme las condi-
ciones ambientales se vuelven más severas [40]. La SGH propone una relación
lineal entre intensidad del estrés e importancia de las interacciones positivas en
la comunidad, ya que estas interacciones permiten la supervivencia de más es-
pecies al aumentar el nicho potencial [58]. Nuevas reformulaciones de la teoría
describen esta relación como unimodal, ya que a partir de una determinada
intensidad de estrés el sistema colapsa y sólo sobreviven las especies mejor
adaptadas, las cuales compiten entre sí [173, 261]. Observando la interacción
dominante de la comunidad (R), vemos que en la comunidad de matorral del
Parque Natural de Cabo de Gata-Níjar la asociación espacial negativa domina
siempre sobre la positiva, y aumenta su dominio conforme aumenta la inten-
sidad de pastoreo. Este resultado es contrario a la predicción de la SGH y se
debe principalmente al efecto que S. tenacissima tiene sobre la comunidad.
En este caso S. tenacissima se ve beneficiada por el pastoreo, aumentando su
cobertura y desplazando al resto de especies.
Sin embargo, los resultados cambian si atendemos a la definición de importan-
cia. En ecología, la importancia se define como la proporción de algo respecto
a un total [56]. En este caso, la importancia de las interacciones positivas en
la comunidad sería la proporción de interacciones positivas que encontramos
respecto al total de interacciones posibles. Así, la importancia de las interac-
ciones positivas en la comunidad de matorral es máxima a intensidades de
pastoreo intermedias. Este resultado coincide con una relación unimodal entre
interacciones positivas e intensidad del estrés.
Es interesante señalar que aunque la relación predicha por la SGH se cumple,
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en ninguno de los casos las interacciones positivas parecen dominar sobre las
negativas. Este resultado es particularmente destacable ya que habitualmente
las comunidades vegetales de zonas áridas se han presentado como ejemplo
de comunidades donde las interacciones positivas tienen una gran importancia
[4, 257]. En nuestro caso los resultados pueden verse influidos por la incapaci-
dad de encontrar ambos tipos de asociaciones para todos los pares de especies,
ya que sólo pudieron evaluarse ambas asociaciones para el 3% de los pares de
especies posibles de cada red. Además, las especies implicadas en estos pares
de asociaciones eran las más abundantes, que habitualmente están más rela-
cionadas con interacciones negativas [274].
Independientemente de la relación entre asociaciones positivas y negativas,
las asociaciones dominantes son las neutrales. Aunque no puede descartarse
completamente que las asociaciones negativas dominen sobre las neutrales, las
asociaciones neutrales parecen ser la norma en nuestras comunidades vegetales.
Desde la formulación de la teoría neutral de la diversidad, el estudio del efecto
de factores neutrales sobre la estructura de las comunidades ecológicas ha co-
brado una gran importancia [142, 289, 291]. La teoría neutral postula que las
propiedades de los ecosistemas no dependen de características específicas de las
especies sino que surgen a partir de procesos estocásticos que pueden afectar a
todos los individuos de la misma manera [143]. En nuestro caso, considerando
a todos los individuos idénticos (i.e. teniendo en cuenta sólo las abundancias)
conseguimos explicar la mayoría de patrones de asociación espacial de nuestros
sistemas, lo que parece indicar que los procesos estocásticos juegan un papel
importante en la estructura de nuestro sistema.
Futuras direcciones.
En la presente tesis hemos analizado las características de las comunidades
vegetales semiáridas y el papel que juegan las especies en la estructura de las
mismas mediante una aproximación de redes. Esta aproximación está volvién-
dose una herramienta habitual en los estudios de comunidades ecológicas en
los últimos tiempos. La inclusión de interacciones positivas y negativas dentro
de la misma red supone un aporte novedoso al estudio de las interacciones,
que hasta ahora se habían limitado a considerar un único tipo de interacción.
Esto supone un punto de partida para tratar de extender esta aproximación
a otras comunidades con distintos tipos de interacciones, ya sean derivadas a
partir del patrón espacial (comunidades de animales sésiles, [176]) o no (redes
tróficas con interacciones positivas, [159]).
Sin embargo, hay que considerar que la red de asociación espacial entre plantas
presentada en esta tesis se ha centrado en el estudio de comunidades semiári-
das, donde el patrón espacial de la vegetación es muy marcado [4, 249]. Para
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validar el verdadero alcance de esta aproximación como herramienta de análisis
sería necesario analizar otras comunidades vegetales donde el patrón espacial
resulta menos aparente. Por ejemplo, sería interesante analizar comunidades
de pastos de montaña que tradicionalmente se han considerado dominadas por
la competencia. En este caso cabría esperar que las asociaciones espaciales
negativas dominen sobre las positivas. Análisis preliminares en los pastos de
montaña en el Parque Nacional de Ordesa y Monte Perdido en el Pirineo de
Huesca parecen confirmar esta hipótesis.
Por otra parte, la red de asociación espacial planta-planta no deja de ser una
red cualitativa donde las conexiones toman valores +1 y -1. Esta aproximación
puede mejorarse dando a cada enlace un peso que indique la intensidad de la
interacción, convirtiendo la red cualitativa en cuantitativa. Los estudios sobre
redes ecológicas ponderadas coinciden en que las comunidades están formadas
por un alto número de interacciones débiles y unas pocas interacciones fuertes,
aunque todas ellas pueden jugar un papel importante en la resiliencia y organi-
zación del sistema [187]. Actualmente nos encontramos desarrollando un índice
que nos permita ponderar las asociaciones de nuestra red en colaboración con
Diego Vázquez del IADIZA en Argentina. Los resultados preliminares parecen
coincidir con los encontrados para otras redes ecológicas, donde la comunidad
está dominada por interacciones débiles.
Una vez validadas las redes y analizadas diferentes comunidades, el paso final
sería emplearlas como herramientas para plantear y evaluar hipótesis. En el es-
tudio de las redes ecológicas las hipótesis más habituales consisten en analizar
la resiliencia de los sistemas, cómo responden éstos frente al estrés y cuáles
son los mecanismos que determinan su organización [29, 145, 211]. En el caso
de las redes de asociación espacial planta-planta algunas hipótesis interesantes
podrían ser:
1. Qué factores determinan la asociación espacial entre las especies. Verdú
y Valiente-Banuet (2011) analizaron el efecto de la abundancia y la huella
filogenética en las asociaciones espaciales positivas y determinaron que
estas asociaciones se realizan principalmente entre especies más alejadas
evolutivamente. Esta hipótesis podría extenderse a asociaciones positivas
y negativas.
2. Qué factores determinan la pertenencia de una especie a un determi-
nado módulo de asociación. Existen numerosos trabajos que analizan
los caracteres funcionales de las especies en relación con su importancia
en la organización de la red (e.g. tamaño [300], fenología [212]). Podría
analizarse qué caracteres funcionales determinan las asociaciones posi-
tivas y negativas de las especies en la comunidad. Nuestros resultados
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sugieren que las especies nodrizas suelen ser arbustos, mientras que las
especies facilitadas tendrían ciclos vitales más cortos.
3. Cómo afecta el estrés a la estructura de la red de asociación. La teoría
ecológica aún no ha encontrado un criterio general a la respuesta de
las especies ante el estrés, y hay pocos trabajos sobre la respuesta de
la comunidad completa. Podría analizarse la respuesta de diferentes co-
munidades ante diferentes estreses. Nuestros resultados sugieren que la
respuesta de las interacciones positivas al pastoreo en una comunidad
semiárida es unimodal, pero sería conveniente alargar estos gradientes y
analizar otros factores de estrés.
La principal ventaja de esta aproximación es la facilidad de obtener los datos.
De hecho, existen numerosos trabajos planteados para evaluar otras hipótesis
que comparten el mismo método de recogida de datos. De este modo no sería
necesario tomar datos nuevos para comprobar la validez de la aproximación.
Además, estos resultados podrían compararse con los obtenidos para otras re-
des formadas por organismos sésiles (e.g. moluscos, esponjas, líquenes), lo que
permitiría identificar mecanismos comunes que determinen la organización de






1. Las redes de asociación espacial parecen una buena herramienta para
evaluar las interacciones en las comunidades de plantas. Su análisis nos
proporciona información valiosa acerca de las interacciones entre las es-
pecies de plantas así como de la estructura de la comunidad vegetal.
2. En zonas áridas las especies capaces de establecerse crean en su entorno
más próximo condiciones microambientales más favorables para la su-
pervivencia de otras especies menos tolerantes. Estas condiciones están
relacionadas, entre otros factores, con una mayor disponibilidad de agua
en el suelo debido a cambios en la capacidad de infiltración.
3. Las redes de interacción planta-planta se organizan de la misma mane-
ra que el resto de redes ecológicas. Presentan una estructura libre de
escala, al menos hasta cierto grado, donde la mayoría de las especies in-
teraccionan con un pequeño grupo de especies que concentran la mayoría
de las interacciones. Esta estructura puede deberse a las diferencias en
abundancia que las especies tienen en la comunidad.
4. Las especies competitivas (S. tenacissima) reducen sus co-ocurrencias,
presentan más asociaciones negativas con otras especies y pierden su
autoorganización espacial conforme son más abundantes. Este compor-
tamiento se debe a que se agrupan de manera monoespecífica, ocupando
el espacio disponible formando manchas monoespecíficas.
5. Las especies nodriza (C. humilis, L. multifida) aumentan sus co-ocu-
rrencias, y en general presentan asociaciones negativas con otros arbustos
con los que compiten y positivas con herbáceas a las que facilitan. Su
auto-organización espacial depende de las asociaciones que establecen
con otras especies en función de su estrategia de reproducción (especies
entomófilas se benefician de la asociación espacial con otras, mientras
que especies anemófilas son indiferentes a las asociaciones).
6. Las especies facilitadas (Br. Retusum, Ph. purpurea) aumentan sus co-
ocurrencias, sus asociaciones positivas con otras especies y su autoorga-
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nización espacial conforme son más abundantes. Este comportamiento se
debe a que su abundancia es muy dependiente de las interacciones posi-
tivas de las especies nodriza, por lo que aparecerán preferencialmente
dentro de las manchas de vegetación.
7. Las especies gipsófitas no presentan un papel general dentro de la red,
sino que depende de otras características. Por ejemplo, especies arbusti-
vas como G. struthium ssp hispanica y O. tridentata tienen mayor im-
portancia en la estructura de la red que especies de menor porte como
Hel. squamatum y Hern. fruticosa.
8. La estructura de las redes planta-planta está determinada por el estrés
al que se ven sometidas. Conforme las condiciones estresantes se vuel-
ven más intensas, las redes se van simplificando (pérdida de especies y
módulos) y las interacciones se van concentrando en torno a un pequeño
número de especies que dominan la comunidad. Este comportamiento se
observa tanto en el sector central de la depresión del Ebro para la aridez
y el pastoreo, como en el Parque Natural de Cabo de Gata-Níjar para la
presencia de S. tenacissima y el pastoreo.
9. Las condiciones ambientales estresantes también modifican la importan-
cia de las asociaciones positivas para la comunidad. Tal y como predice la
Hipótesis del Gradiente de Estrés, esta relación es unimodal alcanzando
los valores máximos a intensidades de estrés intermedio. Con intensi-
dades intermedias la asociación espacial con plantas resistentes permite
la supervivencia de muchas especies sensibles. Cuando el estrés es muy
intenso, ni siquiera las especies resistentes pueden sobrevivir, se rompen
las manchas de vegetación y sólo persisten unas especies que compiten
entre sí o se distribuyen al azar.
10. Las redes de asociación espacial son preferibles sobre las redes de co-
ocurrencia espacial ya que las segundas no tienen en cuenta el efecto
que la abundancia de las especies tiene sobre las co-ocurrencias de las
especies.
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Apéndice II
Capacidad de detección de la distribución de Poisson
en las redes de asociación espacial planta-planta.
Asociación entre especies.
Para un par de especies i y j, cada especie tiene una abundancia n (ni y nj),
una probabilidad p de ser encontradas en un determinado número de puntos
(T ) del espacio (pi = nj/T , o cobertura), y un número de co-ocurrencias a de-
terminadas (aij , número de puntos del espacio donde i y j aparecen simultánea-
mente). Este valor de co-ocurrencias aij tiene un dominio [aij,min, aij,max].
Los valores que puede tomar aij,min dependen de la cobertura conjunta de
ambas especies.
aij,min = 0 si pi + pj ≤ 1, ninguna co-ocurrencia.
aij,min = (pi + pj − 1) · T si pi + pj > 1, co-ocurrencias obligatorias.
Los valores de aij,max dependen de la cobertura de la especie menos abundante.
aij,max = nij,min, abundancia de la especie menos abundante entre i y j.
Ejemplo 1, si ni = 100 y nj = 1 para T = 100, aij,min = 1 y aij,max = nmin =
nj = 1.
Ambas especies tienen una probabilidad pij de aparecer asociadas que depende
de la probabilidad que tienen de aparecer en cada punto (pij = pi · pj), y un
número de co-ocurrencias esperadas eij en función del espacio T (eij = pij ·T =
ni · nj/T ).
Ejemplo 2, Si ni = 5 y nj = 2 para T = 10, tendremos las probabilidades
pi = 5/10 = 0, 5 y pj = 2/10 = 0, 2, la probabilidad conjunta pij = 0, 5 · 0, 2 =
0, 1 y un número esperado de co-ocurrencias eij = 0, 1 · 10 = 1.
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Este valor de asociación esperado eij tiene un dominio (0, T ], esto es, puede
tomar desde valores cercanos a 0 (las especies tienen p ≈ 0) hasta T (ambas
especies aparecen en todos los puntos del espacio).
Para detectar la asociación espacial entre los pares de especies se compara el
número real de sus co-ocurrencias, aij , con una distribución de Poisson ca-
racterizada por un parámetro λ cuyo valor es el número esperado de sus co-
ocurrencias en función de la abundancia, eij . De este modo para cada par de
especies tendremos
1. Asociación espacial positiva si aij es significativamente mayor que eij .
2. Asociación espacial neutra si aij no es significativamente distinto a eij .
3. Asociación espacial negativa si aij es significativamente menor que eij .
El nivel de significación se establece al 95% de modo que tenemos un intervalo
de confianza entre e−ij (eij − z(0,05/2)
√
(eij/T )) y e
+
ij (eij + z(0,05/2)
√
(eij/T ))
para valores de T grandes. Sin embargo, mediante la distribución de Poisson
no es posible detectar asociaciones espaciales positivas o negativas entre aij y
eij para todos los valores de eij posibles.
1. Asociación espacial positiva, para detectar asociación espacial po-
sitiva aij,max tiene que poder ser significativamente mayor que eij . Sin
embargo, cuando al menos un valor p ≈ 1 el intervalo de confianza de la
distribución de Poisson puede incluir a aij,max por lo que no será posible
detectar la asociación espacial positiva.
Ejemplo 3, si ni = 90 y nj = 5 = aij,max para T = 100, tendremos las
probabilidades pi = 90/100 = 0, 9 y pj = 5/100 = 0, 05, la probabilidad
conjunta pij = 0, 9·0, 05 = 0, 045 y un número esperado de co-ocurrencias
eij = 0, 045 ·100 = 4, 5. En este caso e+ij ≥ aij,max (10, 24 ≥ 5) por lo que
no será posible detectar asociación espacial positiva.
2. Asociación espacial negativa, para detectar asociación espacial ne-
gativa aij,min tiene que poder ser significativamente menor que eij . Sin
embargo, cuando los valores pi y pj son bajos o altos el intervalo de
confianza de la distribución de Poisson puede incluir aij,min por lo que
no será posible detectar la asociación espacial negativa.
Ejemplo 4, si ni = 1 y nj = 1 para T = 100, tendremos las probabilidades
pi = 1/100 = 0, 01 y pj = 1/100 = 0, 01, la probabilidad conjunta
pij = 0, 01 · 0, 01 = 0, 0001 y un número esperado de co-ocurrencias
eij = 0, 0001 · 100 = 0, 01. En este caso e−ij ≤ aij,min (la probabilidad de
encontrar aij = 0 para la distribución de Poisson es mayor de 0,025) por
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lo que no será posible detectar asociación espacial negativa.
Ejemplo 5, si ni = 90 y nj = 90 para T = 100, tendremos aij,min =
90 + 90 − 100 = 80, las probabilidades pi = 90/100 = 0, 9 y pj =
90/100 = 0, 9, la probabilidad conjunta pij = 0, 9 · 0, 9 = 0, 81 y un
número esperado de co-ocurrencias eij = 0, 81 · 100 = 81. En este caso
e−ij ≤ aij,min (64, 33 ≤ 80) por lo que no será posible detectar asociación
espacial negativa.
En la Figura 1 se presentan los pares de valores de pi y pj para los que es posi-
ble detectar la asociación espacial positiva, negativa, ambas o no es posible
detectar asociación espacial. En nuestro caso en ninguna de las comunidades
analizadas los valores de cobertura son superiores al 50%, por lo que en todos
los casos es posible detectar la asociación espacial positiva, mientras que la aso-
ciación espacial negativa sólo es posible para pares de especies con coberturas
suficientemente altas.
Asociación general de una especie.
Una especie i tiene un número total de co-ocurrencias ai (ai =
∑S
j=1 aij)
y un número total de co-ocurrencias esperadas ei (ei =
∑S
j=1 eij). El valor de
co-ocurrencias ai tiene un dominio [ai,min, ai,max].
Los valores que puede tomar ai,min dependen de la cobertura de las especies
de la comunidad.
ai,min = 0 si pi + pj ≤ 1 para todas las especies j de la comunidad (ninguna
co-ocurrencia con ninguna otra especie).
ai,min =
∑SS
j=1(pi + pj − 1) · T ) donde S es el conjunto de especies que
cumplen pi + pj > 1 (co-ocurrencias obligatorias).
El valor de ai,max depende de la cobertura conjunta de todas las especies.
ai,max =
∑S
j=1 nij,min, suma de las abundancias de la especie menos
abundante entre i y j para todos los pares que incluyen a i.
El valor de co-ocurrencias esperadas ei tiene un dominio (0, (S−1) ·T ], esto es,
puede tomar desde valores cercanos a 0 (todas las especies tienen p ≈ 0) hasta
(S − 1) · T (todas las especies, S, aparecen en todos los puntos del espacio).
Para detectar el patrón de asociación de una especie se compara su número
total de co-ocurrencias, ai, con una distribución de Poisson caracterizada por
un parámetro λ cuyo valor es su número total esperado de co-ocurrencias en
función de las abundancias de todas las especies presentes en la comunidad,
ei. De este modo para cada especie tendremos
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1. Especie asociativa, si ai es significativamente mayor que ei.
2. Especie neutral, si ai no es significativamente diferente que ei.
3. Especie segregativa, si ai es significativamente menor que ei.
El nivel de significación se establece al 95% de modo que tenemos un intervalo
de confianza entre e−i (ei−z0,05/2
√




ei/T ) para valores
de T grandes. Sin embargo, mediante la distribución de Poisson no es posible
detectar patrones de asociacón espacial positivas o negativas entre ai y ei para
todos los valores de ei posibles.
1. Asociación espacial positiva, para detectar un patrón de asociación
espacial positiva ai,max tiene que poder ser significativamente mayor que
ei. Sin embargo, cuando
∑S
i=1 pi/S ≈ 1 el intervalo de confianza de la
distribución de Poisson puede incluir a ai,max por lo que no será posible
detectar el patrón de asociación espacial positivo.
Ejemplo 6, si ni = 95, nj = 95, nk = 95 y ai,max = 95 + 95 = 180
para T = 100, tendremos las probabilidades pi = 95/100 = 0, 95, pj =
95/100 = 0, 95 y pk = 95/100 = 0, 95, y un número esperado de co-
ocurrencias ei = 0, 95 · 0, 95 · 100 + 0, 95 · 095 · 100 = 180, 5. En este caso
e+i ≥ ai,max (208, 3 ≥ 190) por lo que no será posible detectar asociación
espacial positiva.
2. Asociación espacial negativa, para detectar un patrón de asociación
espacial negativa ai,min tiene que poder ser significativamente menor que
ei. Sin embargo, cuando
∑S
i=1 pi/S ≈ 0 ó 1 el intervalo de confianza de
la distribución de Poisson puede incluir ai,min por lo que no será posible
detectar el patrón de asociación espacial negativo.
Ejemplo 6, si ni = 1, nj = 1 y nk = 1 para T = 100, tendremos las
probabilidades pi = 1/100 = 0, 01, pj = 1/100 = 0, 01 y pk = 1/100 =
0, 01, y un número esperado de co-ocurrencias ei = 0, 01 · 0, 01 · 100 +
0, 01 · 0, 01 · 100 = 0, 02. En este caso e−i ≤ ai,min (la probabilidad de
encontrar ai = 0 para la distribución de Poisson es mayor de 0,025) por
lo que no será posible detectar asociación espacial negativa.
Ejemplo 7 si ni = 95, nj = 95 y nk = 95 para T = 100, tendremos
ai,min = 95+95−100+95+95−100 = 160, tendremos las probabilidades
pi = 95/100 = 0, 95, pj = 95/100 = 0, 95 y pk = 95/100 = 0, 95 y un
número esperado de co-ocurrencias ei = 0, 95·0, 95·100+0, 95·0, 95·100 =
180, 5. En este caso e−i ≤ ai,min (155,6≤ 160) por lo que no será posible
detectar asociación espacial negativa.
En nuestro caso en ninguna de las comunidades analizadas los valores de cober-
tura son superiores al 50%, por lo que en todos los casos es posible detectar
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el patrón de asociación espacial positiva, mientras que el patrón de asociación























Figura 1: Capacidad de detección de la asociación espacial positiva y negativa de la dis-
tribución de Poisson. Arriba izq, en rojo aparecen representadas las combinaciones de pi y
pj para las que es posible detectar asociación positiva. Cuando al menos una de las especies
es muy abundante el intervalo de confianza incluye a aij,max. Arriba dcha, en rojo aparecen
representadas las combinaciones de pi y pj para las que es posible detectar asociación negati-
va. Cuando ambas especies son poco abundantes o muy abundantes el intervalo de confianza
incluye a aij,min. Abajo, capacidad de detección de la distribución de Poisson. En amarillo
aparecen representadas las combinaciones de pi y pj para las que es posible detectar sólo
asociaciones negativas, en naranja sólo asociaciones positivas y en rojo ambas asociaciones.
